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RESUMO 
 
O peixe é tradicionalmente a principal fonte de proteína animal da população Amazônica e a alta 
demanda por pescado nessa região confere à atividade pesqueira um importante papel econômico, 
social e cultural. Apesar dessa importância a escassez de dados sobre a atividade, a dinâmica e a 
complexidade das relações ecossistêmicas limitam a avaliação dos recursos pesqueiros em 
sistemas Amazônicos. A hipótese testada foi: As barragens hidroelétricas construídas em rios 
Amazônicos alteram as variações naturais do nível hidrológico que controlam a produção 
pesqueira, modifica as relações tróficas do ecossistema, a quantidade e valores do pescado 
desembarcado. Assim, os objetivos foram: i) avaliar a influência da dinâmica do nível hidrológico 
na captura pesqueira; ii) identificar mudanças na série temporal de dados de desembarque 
pesqueiro e valor da comercialização do pescado e, iii) avaliar os efeitos das hidrelétricas nas 
interações tróficas. O estudo de caso foi a pesca realizada no médio rio Madeira, onde foram 
recentemente instaladas duas grandes hidrelétricas. O modelo DFA foi construído com os dados 
de captura das principais espécies comercializadas e variáveis hidrológicas, no período anterior a 
construção das usinas hidrelétricas, para verificar tendências temporais compartilhadas entre as 
espécies e a sazonalidade do rio Madeira. Nas análises das quebras estruturais foi utilizado uma 
série temporal para avaliar a dinâmica nos valores médios da produção (1990 a 2014) e economia 
pesqueira (de 1994 a 2013). E por fim, uma análise com abordagem ecossistêmica utilizando 
Ecopath foi adotada para avaliar a teia trófica, as interações entre os componentes do sistema e a 
simulação dos impactos com alterações na exploração pesqueira e mudanças ambientais. O melhor 
modelo DFA foi com quatro variáveis explicativas: nível máximo da água, duração da inundação 
do rio, fluxo do ano anterior e o incremento, entretanto, o nível hidrológico máximo explicou 
melhor o aumento das capturas. Seis das nove espécies frequentes nos registros de captura e nos 
dados econômicos apresentaram quebras estruturais nas capturas médias. A maior amplitude de 
mudanças na captura média observada foi para a sardinha (aumento de 139,7%) e para a dourada 
(queda de 74,4 %). Este trabalho sistematizou resultados inéditos das relações tróficas do rio 
Madeira comparando os períodos antes e depois da construção das usinas hidrelétricas. Houve 
expressiva redução nas produções do sistema, captura pesqueira e reciclagem de nutrientes. Houve 
também troca de espécies-chave que antes eram de compartimentos não-peixes e passaram a ser 
apenas de peixes, com a permanência da dourada como uma das principais em ambos os períodos. 
As simulações mostraram que a situação pré barramento parece suportar mais o aumento do 
esforço pesqueiro e o desmatamento. Nós encontramos respostas únicas entre a relação das 
variações hidrológicas e captura pesqueira, verificamos a vulnerabilidade das populações de se 
adequarem ao novo sistema e os impactos sociais causados na comercialização do pescado. As 
análises realizadas com o suporte da modelagem ecossistêmica foram úteis para detectar padrões 
ecológicos importantes para a manutenção e conservação dos organismos aquáticos, e subsidiar 








Fish is traditionally the main source of animal protein in the Amazonian population and the high 
demand for fish in this region gives fishing activity an important economic, social and cultural 
role. Despite this importance, the scarcity of data about activity, dynamics and complexity 
ecosystems relations limit the evaluation of fish resources in Amazonian systems. The hypothesis 
was: Hydroelectric dams constructed in Amazonian rivers alter the natural variations of 
hydrological level that control the fish production, modify the trophic relations of the ecosystem, 
the quantity and landed value of fish. Thus, the goals were: i) to evaluate the influence of 
hydrological dynamics on fishing catch; ii) to identify changes in the time series of fish landing 
data and the value of fish commercialization; and iii) to evaluate the effects of hydroelectric dams 
on trophic interactions. The case study was the fishing in the middle Madeira river, where two 
large hydroelectric were recently installed. The DFA model was constructed with the data of the 
main commercialized species and hydrological variables, in the period prior to the construction of 
the hydroelectric, to verify shared temporal trends between the species and the seasonality of the 
Madeira River. In the analyzes of the structural breaks a time series was used to evaluate the 
dynamics in the average values of the production (1990 to 2014) and fishing economy (from 1994 
to 2013). Finally, an analysis with an ecosystem approach using Ecopath was adopted to evaluate 
the trophic web, the interactions between the components of the system and the simulation of the 
impacts with changes in the fishing exploration and environmental changes. The best DFA model 
was with four explanatory variables: maximum water level, days flooded, flow of the previous 
year and increment, however, the maximum hydrological level explained better the increase in 
catches. Six of the nine species that were frequent in the catch records and in the economic data 
showed structural breaks in the average catches. The greatest amplitude of changes in the average 
catch observed was for sardines (139.7% increase) and dourada (74.4% drop). This dissertation 
systematized unprecedented results of the trophic relations of the Madeira River comparing the 
periods before and after of the hydroelectric dams. There was a significant reduction in the 
production of the system, fishing catch and nutrient recycling. There were also exchange of key 
species that were formerly non-fish compartments and became only fish, with the permanence of 
dourada as one of the main ones in both periods. The simulations showed that the pre-dam situation 
seems to support more fishing effort and deforestation. We found unique responses between the 
relationships of hydrological variations and fishing catch, we verified the vulnerability of the 
populations to adapt to the new system and the social impacts caused in the commercialization of 
the fish. Theses analyzes with the support of the ecosystem modeling were useful to detect 
important ecological standards for the maintenance and conservation of aquatic organisms, and to 
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1. INTRODUÇÃO  
 
As estimativas indicam que 56,6 milhões de pessoas em todo o mundo dependem do setor 
da pesca ou até mesmo da aquicultura como fonte de renda e subsistência, na qual 36% dos 
pescadores exercem a atividade em tempo integral (FAO, 2016). A produção pesqueira global foi 
estimada em 93,4 milhões de toneladas e o comércio mundial de peixe e produtos da pesca cresceu 
significativamente, e as exportações renderam US$ 148 bilhões em 2014 (FAO, 2016). Parte dessa 
produção é oriunda de águas interiores e da pesca de pequena escala, na qual captura mundial que 
abastece prioritariamente os mercados locais foi de 11,9 milhões de toneladas (Ruffino, 2014; 
FAO, 2016).  
As pescarias em pequena escala são caracterizadas como atividades familiares de baixo 
custo que utilizam frotas pesqueiras simples para expedições de pesca curtas (FAO, 2014). Além 
de fornecer emprego e renda a milhões de pessoas, desempenha um papel crucial no meio de 
subsistência e na contribuição para a segurança alimentar. Em 2013, o peixe representou cerca de 
17% de proteína animal presente na alimentação da população mundial (FAO, 2016). 
Na região Amazônica a pesca comercial de interior é a mais produtiva do país (Ruffino, 
2014) e 99% dos pescadores exercem essa atividade tanto para subsistência quanto para 
comercialização (Berkers et al., 2006; Doria et al., 2008; Gonçalves e Batista, 2008). As pescarias 
de pequena escala na Amazônia empregam 175.803 trabalhadores (Ruffino, 2014), com uma 
produção estimada de 138.726 toneladas (MPA, 2010) no valor de aproximadamente US$ 278 
milhões anuais (Almeida et al., 2004). O peixe também é o principal recurso alimentar para a 
população ribeirinha, e o consumo de 169 kg pessoa-1ano-1 é considerado uma das taxas mais altas 
do mundo (Isaac et al., 2015).  
Apesar da forte dependência financeira e cultural que os ribeirinhos têm da atividade 
pesqueira, os desembarques são minimamente quantificados e/ou qualificados (Doria et al., 2012; 
Lima et al., 2012; Costello et al., 2012). Algumas peculiaridades da região Amazônica também 
dificultam o controle adequado das estatísticas e a avaliação da pesca, como: desembarques 
difusos, diversidade de ambientes e embarcações, número elevado de pescadores, capturas 
sazonais e sistema de comercialização informal (Grantham e Rudd, 2015; Lorenzen et al., 2016).  
Estimativas e descontinuidade no monitoramento da atividade pesqueira ocultam variações 
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importantes, como as mudanças na composição das capturas, rendimento e esforço de pesca, valor 
econômico e depreciação da frota e aparelhos utilizados nas pescarias. O ideal é monitorar a 
atividade por um longo período de tempo (mais que 10 anos) para abranger o ciclo de vida das 
espécies exploradas e se possível verificar tendências de pressão nos estoques e/ou status do 
ecossistema (Ruffino, 2014). Por essas razões é que o estabelecimento de métodos de análise de 
pescarias com dados limitados é de grande importância, principalmente para os países em 
desenvolvimento (Carruthers et al., 2014). Porém, as avaliações de estoques ou alterações dos 
ecossistemas não são medidas simples e um único indicador não é suficiente para entender 
complexidade dos ecossistemas e as relações com a saúde dos recursos pesqueiros. 
O ciclo de vida das espécies de peixes está intrinsicamente ligado a diferentes atributos que 
compõem ou que afetam os ecossistemas aquáticos (Agostinho et al., 2004; Jiménez-Segura et al., 
2010). O ciclo hidrológico é o componente primário regulador do ecossistema, influenciando 
aspectos relacionados à estrutura da comunidade, organização e equilíbrio trófico, crescimento e 
padrões de migração (Junk et al., 1989; Halls e Welcomme, 2004; Jiménez-Segura et al., 2010; 
Silva et al., 2013; Delong e Thoms, 2016). Outro aspecto significativo é a conectividade 
hidrológica dos ecossistemas de água doce, que permite a dispersão e colonização de espécies em 
períodos de águas baixas e altas (Torrente-Vilara et al., 2011; Hurd et al., 2016), por exemplo, a 
integração dos ambientes Andinos e a planície de inundação Amazônica (Finer e Jenkins, 2012). 
Esses aspectos atuam de forma integrada, o que requer uma ferramenta de análise holística 
para melhor compreensão do funcionamento desses sistemas como um todo (Angelini, 1999). 
Nesse sentido, análises ecossistêmicas que permitem quantificar interações tróficas (Libralato et 
al., 2008), simular alterações ambientais e pesqueiras (Plagányi, 2007; Angelini e Gomes, 2008) e 
avaliar propriedades do ecossistema, vem sendo utilizadas em vários ambientes ao redor do mundo 
(Pauly, et al., 2000; Coll et al., 2015). É importante entender a complexidade que envolve as 
interações energéticas entre populações e comunidades, fluxos e ciclagens entre componentes, 
predação, além de tópicos como os recursos naturais, manejo sustentável e conservação de espécies 
não-alvo e carismáticas (Pikitch et al., 2004; Walters e Martell, 2004; Angelini et al., 2006).  
Degradação ambiental, mudanças climáticas, poluição, e implantação de hidrelétricas são 
fatores que afetam os ecossistemas e consequentemente a produtividade pesqueira (Allison e Ellis, 
2001; Castello et al., 2015). Dentre estes, as hidrelétricas, especialmente as de grande porte, trazem 
as alterações mais significativas (Gubiani et al., 2011). Os impactos, observados globalmente, 
afetam a vida de populações dependentes dos recursos naturais, principalmente pela redução da 
16 
 
diversidade de peixes (Castello e Macedo, 2015), bloqueio de rotas migratórias que conectam 
populações e são imprescindíveis para o ciclo de vida das espécies (Winemiller et al., 2016), 
alterações biogeoquímicas (Kondolf et al., 2014) e mudanças no pulso de inundação sazonal 
(Agostinho et al., 2008; Issac et al., 2016).  
A construção de 243 hidrelétricas previstas para toda a Amazônia (Lees et al., 2016) 
ameaçam os ecossistemas de água doce com efeitos físicos, ecológicos e sociais, criando mudanças 
substanciais potencialmente irreversíveis (Tundisi, 1990; Agostinho et al., 2008; Gubiani et al., 
2011; Fearnside, 2013). Dessa forma, é importante identificar e mensurar os efeitos advindos 
dessas grandes obras desenvolvidas nos grandes tributários do Amazonas, principalmente através 
de estudos que avaliem de forma integrada e quantitativa os impactos sociais, ambientais e 
econômicos. 
Como estudo de caso escolheu-se a porção média da bacia do rio Madeira, o maior 
tributário do rio Amazonas, onde foram implantadas duas grandes hidrelétricas, as usinas de Santo 
Antônio e Jirau entre os anos de 2011 e 2012, propostas pelo Governo Federal no Plano Decenal 
de Expansão de Energia (MME, 2011). A presente tese foi organizada em 3 sessões, com o 
propósito de descrever a história ecossistêmica da bacia do rio Madeira com foco na pesca, 
contemplando os períodos pré e pós a implantação das barragens.   
Considerando a dinâmica hidrológica natural do rio como um dos aspectos determinantes 
sobre a biota aquática, a primeira sessão da tese abordou as tendências temporais compartilhadas 
entre as espécies de peixes e a dinâmica hidrológica do rio Madeira, através dos registros das 
capturas das principais espécies comercializadas, no período anterior a construção das usinas. Na 
segunda, foi utilizado uma série temporal de 25 anos (1990 a 2014) para avaliar a dinâmica, a 
longo prazo, das mudanças nos valores médios da produção e economia pesqueira (de 1994 a 2013) 
e os possíveis efeitos do barramento na pesca desenvolvida na região. E por fim, na terceira sessão, 
uma análise ecossistêmica foi adotada para avaliar a teia trófica, as interações entre os 
componentes do sistema e a simulação dos impactos através das alterações nos padrões de 






2. HIPÓTESE E OBJETIVOS  
 
A hipótese da tese foi: A produção pesqueira em ambientes amazônicos apresenta uma 
relação intrínseca com o nível hidrológico e a implantação de hidrelétricas nesses sistemas alteram 
essa dinâmica e consequentemente modificam as ligações tróficas do ecossistema e os valores do 
pescado desembarcado. 
Os objetivos gerais da tese são: 
1) Avaliar a influência da dinâmica do nível hidrológico na captura pesqueira; 
2) Identificar mudanças na série temporal de dados de desembarque pesqueiro e valor da 
comercialização do pescado; 
3) Avaliar os efeitos das hidrelétricas nas interações tróficas no ecossistema do rio Madeira. 
3. REVISÃO TEÓRICA 
 
A falta de registros de dados robustos com séries temporais longas sobre a captura e esforço 
pesqueiro, e estrutura da ictiofauna é um problema mundial. As análises sobre os estoques 
pesqueiros são limitadas e comumente baseadas em pequenas frações populacionais de peixes 
(Apel et al., 2013). O que leva a estratégias equivocadas de conservação dos recursos pesqueiros 
continentais, podendo ocasionar a perda de benefícios sociais e econômicos associados ao 
rendimento sustentável (Costello et al., 2012; Apel et al., 2013).  
Vários trabalhos têm salientado os desafios para gestão e avaliação de estoques pesqueiros 
(Carruthers et al., 2014), e diferentes modelos tem sido propostos, dentre eles: a geração de 
simulações de modelos usando séries de dados temporais e variação de condições hidrológicas 
(Goto et al., 2015); modelagens dos processos regulatórios que afetam a abundância e biomassa 
das populações de peixes em diferentes escalas espaciais e temporais (Sousa e Freitas, 2008; 
Hossain et al., 2012; Scarcella et al., 2015) e métodos para simular hiatos em séries temporais 
(Gudmundsson, 1994; Preciado et al., 2006). 
A falta de dados sobre as pescas continentais dificulta a compreensão sobre o efeito de 
mudanças ambientais em diferentes processos, áreas de pesca e espécies. Essas mudanças incluem 
as que são ocasionadas pelo barramento dos rios, que vem se espalhando cada vez mais, 
principalmente nos países em desenvolvimento, que são os mais carentes de dados sobre a pesca 
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continental (Costello et al., 2012). Na Amazônia, esse fator é ainda mais grave devido a extensão 
e disseminação das áreas de pesca a serem monitoradas, conferindo a região um grande desafio na 
coleta de informações ao manejo da pesca. 
Há escassez de dados científicos e empíricos, que poderiam subsidiar o entendimento da 
relação, a longo prazo, entre o regime hidrológico e a produção de peixes em sistemas de planície 
de inundação (Bayley, 1991). Estudos tem indicado como o pulso de inundação promove alta 
produção primária e secundária, com influências importantes no ciclo de vida das espécies, nos 
estoques de peixes e rendimentos pesqueiros (Bayley, 1995; Halls e Welcomme, 2004; Petesse e 
Petrere, 2012; Fearnside, 2013; Castello et al., 2015).  
Um dos impactos mais significativos após a construção de usinas hidrelétricas é a alteração 
no regime natural do fluxo dos rios, que além de modificarem a dinâmica natural dos ecossistemas, 
afetam diretamente as populações que dependem dos estoques de peixes, como fonte de renda e/ou 
subsistência (Gubiani et al., 2011; Castello e Macedo, 2015; Issac et al., 2016). As espécies de 
peixes comerciais que realizam migrações tróficas e reprodutivas são afetadas pelo bloqueio das 
rotas, que também são primordiais para a conexão de diferentes populações (Winemiller et al., 
2016). Represar um rio também significa alterar os habitats naturais e consequentemente a 
disponibilidade de alimentos, causando modificações nos índices de riqueza, na abundância e na 
estruturação alimentar das espécies (Agostinho et al., 2004), que são fatores determinantes para o 
equilíbrio ecológico de um ecossistema (Gamito e Erzini, 2005). 
Tendências e fatores causais que conduzem os processos físicos e biológicos que 
influenciam a produção pesqueira (Zuur e Pierce, 2004; Erzini et al., 2005; Pérez-Rodríguez 2012; 
Scarcella et al., 2015) podem ser investigados a partir de registros a longo prazo através da Análise 
de Fatores Dinâmicos (DFA). Trata-se de uma técnica multivariada de redução de dimensão da 
série temporal, para investigar dinâmicas interanuais e tendências de longo prazo na captura de 
peixes comercialmente importantes. Os modelos DFA avaliam as séries temporais (variáveis 
respostas) como combinações lineares de uma ou mais tendências comuns (que representam 
variabilidade inexplicável) e zero ou mais variáveis explicativas (representando a variabilidade 
explicada) (Zuur et al., 2003). A modelagem de dados de séries temporais como uma combinação 
de tendências comuns e variáveis explicativas é útil para analisar as relações entre os componentes 
de sistemas ambientais complexos, em que o DFA pode ajudar a revelar associações entre as 
variáveis respostas e identificar quais variáveis explicativas (se houver) afetam as séries temporais 
de interesse. Ao quantificar links específicos entre capturas de peixes e hidrologia, há uma 
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alternativa de orientar futuras operações de barragens para conservar os recursos pesqueiros da 
região Amazônica e a diversidade biológica. 
Modelos matemáticos também são aplicados para demonstrar, por exemplo, mudanças nas 
séries temporais de produção pesqueira e preço de comercialização, com objetivo de detectar 
alterações naturais ou impactos antrópicos no conjunto de dados (Wakamatsu e Miyata, 2015) ou 
para avaliar estoques pesqueiros (Gröger et al., 2011). Essas mudanças são chamadas de quebra 
estrutural e o modelo linear padrão considerado foi definido em Zeileis et al. (2003). A abordagem 
deles considera que a média de uma série temporal é definida por coeficientes dependentes do 
tempo. Os valores dos coeficientes não mudam ao longo do tempo se não houver quebras 
estruturais nos dados. No entanto, se uma ou mais quebras estruturais estiverem presentes, há uma 
alteração nos valores dos coeficientes. O motivo da alteração do coeficiente é considerado um fator 
externo, o que poderia influenciar na quantidade de peixes desembarcados (por exemplo, uma 
inundação incomum, uma estação de seca severa, uma sobreexploração ou o barramento do rio) e 
também mudanças no valor de mercado dos peixes comercializados. 
Outra abordagem que pode ser utilizada é a ecossistêmica, que fornece informações não 
somente sobre os estoques pesqueiros, mas também sobre o processo de desenvolvimento nos 
ecossistemas (Hilborn et al., 2003; Link, 2010; Nielsen e Ulanowicz, 2011) e os serviços 
ecossistêmicos, como a pesca (Angelini et al., 2006).  
A visão integrada do ecossistema, que inclui aspectos ecológicos, sociais e econômicos 
(FAO, 2015), denominada de EBFM (Ecosystem Based Fishery Management) Manejo da Pesca 
Baseado no Ecossistema (Link, 2010) tem sido fortemente recomendada para direcionar de forma 
ampla e eficaz estratégias de gestão da pesca que são imprescindíveis para manter a saúde dos 
ecossistemas aquáticos (Pikitch et al., 2004; Angelini et al., 2006). Com principal objetivo de 
manter os ecossistemas e os principais serviços que eles oferecem, a abordagem EBFM possui 
como princípio evitar a degradação desses ambientes, mitigar mudanças causadas nas assembleias 
de peixes e nos processos ecossistêmicos, obter e manter a sustentabilidade social e econômica e 
fornecer informações para subsidiar efeitos causados por ações antrópicas (Pikitch et al., 2004). 
Com a tentativa de manter e conservar a biodiversidade, além de avaliar as mudanças 
ocasionadas por ações antrópicas em ambientes marinhos e de água doce, modelos ecológicos vêm 
sendo implementados em diversas regiões (Lauenroth et al., 2013; Petts et al., 2016), com 
finalidades de subsidiar políticas públicas e alternativas para conservação da sustentabilidade 
(Heymans et al., 2016; Villasante et al., 2016). E esses modelos vêm sendo desenvolvidos sob 
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diversas abordagens que envolvem impactos ambientais e sociais, como a implantação de 
barragens hidrelétricas no Brasil (Angelini e Agostinho, 2005; Angelini et al., 2006; Villanueva et 
al., 2006; Gubiani et al., 2011) e em outras localidades, como África, Itália e China (Villanueva et 
al., 2006; Panikkar e Khan, 2007; Deng et al., 2015) e também na previsão de potenciais impactos 
ocasionados por mudanças climáticas (Pearson e Dawson, 2003; Ruzicka et al., 2016). 
Uma das principais ferramentas para análises ecológicas e ecossistêmicas é o software 
Ecopath com Ecosim (EwE), que tem sido amplamente utilizado para avaliações quantitativas da 
estrutura e funcionamento de ecossistemas aquáticos e também nas análises e previsões de 
impactos da pesca (Christensen e Pauly, 1993; Sanchez e Olaso, 2004). O EwE calcula alguns 
atributos para verificar a resiliência do ecossistema, que descrevem o estado de um determinado 
sistema e suas mudanças ao longo do tempo, e também para prever respostas diante de 
perturbações ambientais (Heymans et al., 2016). A aplicação dessa metodologia em diversas 
regiões tem permitido descrever a dinâmica dos fatores ambientais e o funcionamento dos 
ecossistemas, bem como avaliar a importância da atividade pesqueira (Shin et al., 2004; Heymans 
et al., 2004; Neira e Arancibia, 2004).  
De acordo com Odum (1969), o ecossistema se desenvolve para otimizar o uso da energia, 
aumentando a diversidade e o uso da cadeia de detritos. Os modelos EwE também são gerados 
para testar teorias de ecossistemas sobre a resiliência, estabilidade ou até mesmo mudanças nos 
sistemas (Arreguín-Sánchez e Ruiz-Barreiro, 2014; Heymans e Tomczak, 2016), permitindo 
identificar e quantificar os principais fluxos de energia, descrever os recursos do sistema e avaliar 
as interações entre as espécies (Plagányi, 2007). 
Alguns parâmetros gerados como output do Ecopath se relacionam com as informações 
biológicas, populacionais, estruturais e ecossistêmicas, como, o nível trófico, biomassa, fluxo de 
detritos, Índice de onivoria, taxas de mortalidade e respiração, espécies-chave, diagrama de fluxo, 
matriz de impacto trófico, espinha de Lindeman e métricas relacionadas ao amadurecimento do 
ecossistema, ao ciclo de nutrientes e à atividade pesqueira. Para exemplificar, a Matriz de Impacto 
Trófico (MTI), que é baseada na matriz econômica de Leontief (Leontief, 1951) descreve como 
um possível aumento em um componente no tempo t influenciaria os outros componentes no 
tempo t+1 (Christensen e Pauly, 1992). Essa estimativa ocorre para interações diretas (predação) 
ou indiretas, o que possibilita saber por exemplo, como dois predadores de topo podem influenciar 
outros grupos por competição, ou até mesmo o que ocorreria ao predador de topo se houvesse 
alterações no fitoplâncton. As alterações nos componentes podem ser negativas (quando o 
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componente impactado tem sua biomassa reduzida) ou positivas (quando o componente impactado 
aumenta). Além disso, poucos estudos científicos avaliaram o ecossistema Amazônico com a 
utilização do Ecopath (Angelini et al., 2006; Camargo e Ghilardi Junior, 2009; Petrere e Angelini, 
2009; Córdoba, 2014) e nenhum deles compararam o sistema afetado por usinas hidrelétricas.   
4. METODOLOGIA 
4.1. Descrição da área 
 
O rio Madeira (Figura 1) é um rio de água branca e o tributário mais importante do rio 
Amazonas em termos de fluxo e sedimentos. Ele flui ao longo do Brasil, Bolívia e Peru, drenando 
mais de 1,4 milhão de km2 (Latrubesse et al., 2005, Siqueira Jr et al., 2015). A porção alta do rio 
Madeira carrega cerca de 2,1 milhões de toneladas de sedimentos por dia (PCE et al., 2004), 
contribuindo no total com cerca de metade do sedimento transportado para o Oceano Atlântico 
através do rio Amazonas (Meade, 1994). Atualmente, existem 1008 espécies de peixes na bacia 
hidrográfica do rio Madeira, que é a maior riqueza de espécies registradas no mundo (Ohara et al., 
2015). Os desembarques de pesca do rio Madeira são de cerca de 4.000 toneladas por ano, 
representando aproximadamente 4% da captura total de peixe amazônico (Barthem e Goulding, 
2007). 
Na porção brasileira, a maior parte do rio Madeira está no estado de Rondônia (≈ 1.700 
km2), onde aproximadamente 60 espécies de peixes foram registradas no canal principal, incluindo 
os bagres, com alto valor cultural e preço (Doria et al., 2012). Em Rondônia, a maior parte do 
pescado capturado (755 ± 315 toneladas/ano) foi desembarcado no mercado de peixe de Porto 
Velho (Cai N'água), o principal mercado da região, administrado pela Colônia de Pescadores Z-1 
(Doria et al., 2012). As capturas de peixe são representadas principalmente por espécies das ordens 
Characiformes, Siluriformes e Perciformes e pelas espécies de média e longa migração (Lima et 
al., 2015). 
Dentro da fronteira de Rondônia, o canal principal do rio Madeira é caracterizado por 19 
corredeiras, algumas das quais são barreiras geográficas importantes que controlam a distribuição 
e migração de peixes (Goulding et al., 2003; Torrente-Vilara et al., 2011; Siqueira Jr et al., 2015). 
No entanto, em 2008, começaram a ser construídas outras duas importantes barreiras, as 
hidrelétricas de Santo Antônio e Jirau, extinguindo duas grandes corredeiras, Teotônio e Caldeirão 
do Inferno. As barragens foram instaladas na parte média do rio Madeira, distantes 5 km (Santo 
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Antônio) e 136 km (Jirau) de Porto Velho (capital de Rondônia) (Ecoa, 2007). O complexo 
hidrelétrico do rio Madeira é o primeiro a ser implantado em um rio de águas brancas no Brasil, o 
primeiro a usar turbinas de tipo bulbo, que utilizam fluxo de pequenas corredeiras e têm área de 
reservatório relativamente reduzida (Fearnside, 2013). 
 
 
Figura 1. Localização geográfica da área de estudo. 
 4.2. Dados utilizados 
4.2.1. Obtenção das informações de captura pesqueira e valor do pescado 
 
A Colônia de Pescadores Z-1 de Porto Velho registrou entre 1990 e 2014 desembarques 
diários de peixe no mercado pesqueiro Cai N'água, incluindo as espécies, o peso total 
desembarcado (kg) e preço do quilo da espécie para comercialização do pescador ao atravessador. 
A Colônia Z-1 gentilmente forneceu esses dados ao nosso grupo do Laboratório de Ictiologia e 
Pesca da Universidade Federal de Rondônia (UNIR). A identificação taxonômica de peixes foi 
confirmada ao nível da espécie sempre que possível, seguindo Queiroz et al. (2013). Neste 
trabalho, os dados diários foram agregados mensalmente para a realização das análises. As 
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espécies foram classificadas com base em seus padrões de migração, como: migradores de longa 
distância (˃ 1500 km), migradores de média distância (100-1500 km) ou peixes residentes (˂ 100 
km) (Barthem e Goulding, 2007). 
 
4.2.2. Obtenção de informações do nível hidrológico do rio Madeira 
 
Os dados hidrológicos diários foram obtidos com a estação de monitoramento da 
Companhia de Pesquisa de Recursos Minerais (CPRM) localizada em Porto Velho. Os dados 
incluíram descarga (m3 s-1) e nível de água (metros acima do nível do mar). Esses dados foram 
agregados a médias mensais e utilizados para calcular valores mensais mínimos, médio e máximos 
para vazão e nível da água; incremento mensal; e o número de dias por mês em que o rio foi 
inundado acima da cota 16 cm, o qual foi identificado como um importante indicador hidrológico 
do aumento da produção de pesca por membros da Colônia de Pescadores Z-1 (Doria et al., 2015). 
 
4.2.3. Obtenção de dados para modelagem 
 
Grupos da Ictiofauna 
Os dados e informações referentes às espécies de peixes fazem parte do banco de dados do 
Laboratório de Ictiologia e Pesca da Universidade Federal de Rondônia. As atividades de coletas 
foram desenvolvidas durante 4 anos, 2010 e 2011 (antes do fechamento das comportas) e 2012 e 
2013 (fase pós-enchimento) e foram realizadas no âmbito do Subprograma de Ecologia e Biologia 
da ictiofauna no rio Madeira (Convênio: UNIR/RIOMAR/SAE e UNIR/IEPAGRO/SAE). 
As pescarias experimentais incluem dados de biometria das espécies (comprimento e peso), 
conteúdo estomacal, localidade e apetrecho de captura. Todo o material biológico coletado foi 
fixado em formalina (10%) e acondicionado em sacos plásticos devidamente identificados. 
Posteriormente, os exemplares foram quantificados e tiveram sua identificação obtida até o menor 
nível taxonômico possível, com uso de literatura especializada. 
Os dados biométricos foram utilizados para estimar os parâmetros de crescimento, como a 
constante de crescimento (K), o comprimento assintótico (L∞) e o peso assintótico (Winf), que 
foram calculados com o auxílio do programa FISAT. Para as espécies que não foi possível calcular 
os parâmetros com dados primários, os valores foram encontrados em referências bibliográficas 
que são mostradas no Apêndice 1. 
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A partir das capturas experimentais realizadas com tarrafas foi estimada a biomassa para 
algumas espécies dos grupos funcionais estabelecidos. Foi calculada a área da tarrafa (6,7 m2) 
utilizada em 13 pontos amostrais (a jusante, a montante e no reservatório) , com 10 lances por 
ponto, ao longo de 9 meses no período pré (2010 e 2011) e pós barragem (2012 e 2013), totalizando 
uma área de 7.839 m2. Dessa forma o peso de cada espécie (indivíduos*peso médio individual) 
capturada no total e período estabelecido foi dividido pela área total estimada (7.839m2), obtendo 
assim o valor final em gramas/m2. Além da Biomassa (B) e como mostrado na equação 1, ainda 
são necessários os parâmetros de Produção (PB) e Consumo (QB).  
Foi demonstrado por Allen (1971) que Produção/Biomassa (PB) é igual à mortalidade 
natural (M) que pode ser estimada pela equação empírica abaixo (Pauly, 1980): 
M = K 0,65* L∞ -0,279* T 0,463     (1) 
em que: 
M – mortalidade natural (ano-1) ou PB; 
K – constante de crescimento (ano-1); 
L∞ - comprimento assintótico ou infinito (cm);  
T – temperatura média anual da água do sistema em estudo; 
O Consumo por Biomassa (QB), que significa a quantidade de alimento que um organismo 
ingere em relação ao próprio peso, foi calculado através da regressão empírica (Palomares e Pauly, 
1998): 
log QB = 7,964  - 0,204 log W∞ - 1,965 T’ + 0,083 Ar + 0,532 H +  0,398 D    (2) 
em que: 
QB - razão anual Consumo/Biomassa; 
W∞ - peso assintótico (gramas de peso úmido);  
T’ – inversa da temperatura média da água = [1000 / (23,4oC + 273,15) ]; 
Ar - índice da forma da nadadeira caudal: Ar = h2 / S; h - altura da nadadeira (mm); S – superfície 
da nadadeira (mm2), estas variáveis serão medidas em 10 indivíduos de cada espécie capturada;  
H e D – índice do tipo de alimento: H =1 para herbívoros; D=1 para detritívoros e iliófagos; para 
carnívoros H = D = 0. 
Para a obtenção da matriz de composição da dieta (DC) foram utilizados os estômagos dos 
indivíduos capturados tanto na pesca experimental quanto na pesca comercial (para o número de 
estômagos analisados por espécie, veja Apêndice 2. A análise do conteúdo estomacal foi realizada 
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a partir da identificação dos itens alimentares que cada espécie consumiu e a frequência que cada 
item ocorreu. Para algumas espécies não foi possível realizar a análise, então foram utilizadas 
informações da literatura com destaque para: Angelini e Agostinho, 2005; Angelini et al., 2006; 
Petrere e Angelini, 2009; Angelini et al., 2010; Watson et al., 2013, além da plataforma fishbase 
(Froese e Pauly, 2017). 
 
Grupos não-peixes 
As estimativas dos valores da biomassa para os grupos “não peixes” (como jacaré, botos, 
fitoplâncton, zooplâncton, etc.) foram realizadas com base nos relatórios fornecidos pela Empresa 
Santo Antônio Energia, coordenados por diversos pesquisadores que monitoraram esses grupos no 
rio Madeira, especialmente os relatórios técnicos apresentados ao IBAMA de 2011 e 2014. Para 
os parâmetros de Produção, Consumo e Dieta as referências bibliográficas foram consultadas. O 
Apêndice 3 detalha como foram feitas as estimativas para cada grupo. 
 
Captura  
Nós utilizamos três tipos de captura: produção total (t) registrada nos desembarques e o 
registro das capturas (t) das famílias ribeirinhas (aproximadamente 60 famílias) destinadas tanto 
ao consumo quanto a comercialização, entre os anos de 2010 e 2013. O primeiro conjunto de 
informações foi adquirido através do monitoramento pesqueiro realizado nos principais portos e 
comunidades ribeirinhas do rio Madeira, onde os pescadores eram entrevistados por coletores 
locais treinados por meio de questionários semiestruturados. O registro das famílias ribeirinhas foi 
realizado pelos próprios pescadores que após as pescarias anotavam a captura total e o quanto era 
destinado para consumo e/ou venda. Dessa forma, também foi possível obter uma estimativa de 
captura por espécie, que foi dividida pela área total do modelo (1.171,27 km2). A área total do 
modelo foi estimada através de imagens de satélite, onde calculou-se valores das áreas durante a 
cheia e seca, e o valor final foi a média entre os dois períodos. 
 4.3. Análise dos dados 
 
Análise da relação entre a captura pesqueira e os dados hidrológicos  




Para analisar a dinâmica intra e interanual e as tendências a longo prazo na captura das 
principais espécies comercializadas no rio Madeira foi feita uma análise de fator dinâmico (DFA), 
que é uma técnica multivariada de redução de dimensão da série temporal. 
Com o DFA, a variação temporal em um conjunto de N séries temporais é modelada como 
uma combinação linear de uma tendência comum M, nenhuma ou K variáveis explicativas, um 
parâmetro de interceptação constante e ruído (Zuur et al., 2003): 
𝑠𝑛(𝑡) = ∑ 𝛾𝑚,𝑛𝛼𝑚(𝑡)
𝑀
𝑚=1
+ 𝜇𝑛 + ∑ 𝛽𝑘,𝑛𝑣𝑘(𝑡)
𝑘
𝑘=1
+ 𝜀𝑛(𝑡)  (1) 
αm(t) = αm(t − 1) + ηm(t)       (2) 
Onde Sn(t) é um vetor contendo o conjunto de séries temporais de variáveis resposta (neste 
caso, desembarques mensais de dez espécies de peixes em [kg]); m(t) [mesmas unidades que as 
variáveis resposta] é um vetor contendo as tendências comuns; m,n [sem dimensões] são 
coeficientes de ponderação ("Carga do fator") que representam a importância relativa de cada 
tendência comum de cada variável resposta; n [mesmas unidades como variáveis resposta] é um 
parâmetro de nível constante (geralmente insignificante ou zero ao usar séries temporais 
normalizadas); Vk(t) [unidades variam] é um vetor contendo as variáveis explicativas (veja 
abaixo); e k,n [unidades variáveis] são coeficientes de ponderação ("parâmetros de regressão") 
para as variáveis explicativas que indicam a importância relativa de cada variável explicativa em 
cada variável resposta. Os termos Ɛn(t) e ηm(t) [mesmas unidades que as variáveis respostas] são 
independentes, ruído Gaussiano com média zero e diagonal desconhecida ou simétrica, matriz de 
covariância não diagonal.  
As tendências comuns são modeladas de forma aleatória (Harvey 1989) e preditas com 
Kalman filtro/ técnicas de algoritmo de suavização e maximização da expectativa (EM) (Dempster 
et al., 1977; Shumway e Stoffer 1982; Wu et al., 1996). As cargas de fator (m,n) e os níveis dos 
parâmetros (n)  também são estimados usando a técnica EM, enquanto a regressão linear simples 
é usada para estimar os parâmetros da regressão (k,n) (Zuur e Pierce, 2004). Os valores calculados 
de m,n e k,n são usados para caracterizar a magnitude e a direção das relações entre variáveis 
resposta e tendências comuns (m,n) e variáveis explicativas (k,n). Estimado k,n com valores de t> 
2 foram considerados significativos (Ritter et al., 2009). Os coeficientes de correlação canônica 
(m,n) foram utilizados para quantificar as relações entre variáveis resposta e tendências comuns, 
com m,n próximo de um indicando alto grau de associação. Nós classificamos as correlações em 
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quatro grupos: "menor" (|ρm,n | <0,25); "baixo" (0,25 ≤ |ρm,n| <0,50); "moderado" (0.50 ≤ |ρm,n| 
<0.75); e correlações "altas" (|ρm,n| ≥ 0,75) (Ritter et al., 2009). 
 
Variáveis explicativas 
Nesta análise foram utilizadas um total de 11 variáveis explicativas hidrológicas (Tabela 
1), incluindo: média, máximo e mínimo mensal do nível da água para o corrente ano (NHméd, 
NHmáx e NHmín); média, máximo e mínimo mensal do nível da água para o ano anterior (NHméd,a-
1, NHmáx,a-1 e NHmín,a-1); número de dias em que o nível de água excedeu 16 cm para o corrente ano 
(Diasinundados) e para o ano anterior (Diasinundados,a-1); vazão do rio Madeira para o corrente ano (V) 
e para o ano anterior (Va-1); e o incremento mensal do fluxo (isto é, mudança mensal na vazão do 
rio). 
 
Tabela 1. Séries das variáveis usadas na Análise de Fator Dinâmico. 
Variáveis Tipo da Série Descrição 
Desembarque  Resposta 
Desembarques mensais (kg) para cada uma das dez espécies de peixes 
com maior abundância registradas no mercado de peixe de Porto Velho 
NHméd 
Explicativas 
Média, máximo e mínimo do nível hidrológico mensal (masl) do rio 




Média, máximo e mínimo do nível hidrológico mensal (masl) do rio 




Número de dias em um mês em que o nível de água excedeu 16 msnm 
no corrente ano 
Diasinundados,a-1 
Número de dias em um mês em que o nível de água excedeu 16 msnm 
no ano anterior 
V Vazão do rio Madeira (m3 s-1) para o corrente ano 
Va-1 Vazão do rio Madeira (m3 s-1) para o ano anterior 
Incremento Valor subtraindo o fluxo no mês atual do fluxo no mês anterior 
 
Além de investigar a associação contemporânea entre desembarques de peixes e variáveis 
hidrológicas (Erzini 2005; Castello et al., 2015), também existem retardo de tempo entre variáveis 
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hidrológicas e impactos na produção pesqueira (Mérona e Gascuel, 1993; Castello et al., 2015). 
Nós incorporamos o potencial para avaliar esse retardo de duas maneiras: 1) através da inclusão 
explícita de variáveis hidrológicas com retardo de um ano no DFA; e 2) através de uma análise de 
correlação cruzada (CCA) entre as variáveis resposta e explicativas com retardo de tempo entre 0 
e 24 meses realizadas no software estatístico R (R Core Development Team 2016). Embora a CCA 
tenha identificado uma série de retardos significativos entre espécies específicas de peixes e 
variáveis explicativas, elas não foram consistentes entre espécies ou variáveis, nem melhoraram o 
desempenho geral do modelo em relação às variáveis sem retardo e de atraso de 1 ano. Uma vez 
que o objetivo deste trabalho foi identificar padrões de variação compartilhados entre diferentes 
espécies usando o modelo mais parcimonioso, os atrasos mensais específicos para cada 
variável/combinação de espécies não foram incluídos como potenciais variáveis explicativas. No 
entanto, os resultados da CCA foram utilizados para ajudar a explicar a magnitude e o sinal dos 
parâmetros de regressão das variáveis explicativas que foram incluídas. Finalmente, uma vez que 
a multi-colinearidade pode existir entre variáveis com estrutura de séries temporais semelhantes, 
nem todas as variáveis explicativas puderam ser usadas simultaneamente. Para avaliar a multi-
colinearidade, utilizamos o fator de variação da inflação (VIF) de cada conjunto de variáveis 
explicativas (Zuur et al., 2007) e foram excluídas combinações com VIF> 5 (Ritter et al., 2009). 
Implementamos o DFA em três etapas distintas, resultando em três modelos (Tabela 2). O 
modelo I foi desenvolvido através da construção de um conjunto de Modelos de fatores dinâmicos 
(DFMs) usando um número crescente de tendências comuns até o desempenho do modelo ser 
considerado satisfatório de acordo com os indicadores de qualidade de ajuste (Zuur et al., 2003). 
A qualidade do ajuste do DFM foi quantificada através do critério de informação de Akaike (AIC, 
Akaike, 1974). O AIC é um critério estatístico que equilibra a qualidade do ajuste com a 
parcimônia do modelo, compensando o ajuste, mas incluindo um termo de penalidade com base 
no número de parâmetros do modelo. O DFM com menor AIC é preferido, e também usamos a 
função relativa de verossimilhança para comparar diferentes modelos estatísticos seguindo 
Burnham e Anderson (2002): 
𝑅𝐿𝑖 = 𝑒𝑥𝑝 [
𝐴𝐼𝐶𝑚𝑖𝑛− 𝐴𝐼𝐶𝑖
2
]     (3) 
Onde RL é uma probabilidade relativa de que um modelo específico seja o "melhor" (%), 
AICmin é o AIC mais baixo de todos os modelos, e AICi é o AIC de um modelo específico. 
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O modelo II foi desenvolvido com a incorporação de variáveis explicativas no DFA até 
que uma combinação de tendências comuns e variáveis explicativas tenha identificado ou excedido 
a qualidade dos indicadores do modelo I (sem exceder o critério VIF). O modelo II visa a 
adequação do modelo semelhante com menor dependência da variação latente (menor número de 
tendências comuns). O modelo II também visa reduzir m,n e m,n de quaisquer tendências 
remanescentes, indicando uma dependência reduzida da variação desconhecida. Novos modelos 
reduzidos foram então explorados usando as variáveis explicativas identificadas no Modelo II para 
criar modelos multilineares sem tendências comuns para avaliar a nossa capacidade de modelar o 
sistema baseado unicamente em função da variação hidrológica conhecida. O Modelo IIIa usou 
todas as variáveis explicativas do Modelo II, enquanto o Modelo IIIb usou um subconjunto de 
variáveis explicativas selecionadas usando a seleção de variáveis passo a passo com AIC como 
critério de seleção (Tabela 2). A regressão múltipla e a seleção do modelo foram realizadas no 
software R (R Core Development Team 2016). Para comparar a importância relativa de tendências 
comuns e variáveis explicativas nas variáveis respostas (Zuur et al., 2003; Zuur e Pierce, 2004), 
todas as séries foram normalizadas antes da análise (subtração da média, dividida pelo desvio 
padrão). 
 
Tabela 2. Modelos de fatores dinâmicos (DFM) testados neste estudo. Nota: Os valores de AIC do Modelo III não são 




Variáveis Explicativas  
Parâmetros 




Modelo I 4 - - 54 4097.9 0.51 
Modelo II 1 NHmáx, Diasinundados, Va-1 e Incremento DFA 70 4053.9 0.31 
Modelo IIIa 0 NHmáx, Diasinundados, Va-1 e Incremento R 50 -88.65 0.22 
Modelo IIIb 0 NHmáx, Diasinundados R 30 -92.02 0.18 
 
4.3.2. Análise das séries temporais de captura e preço do pescado 
 
Para descrever a dinâmica da série temporal das capturas e do valor do pescado, o modelo 
utilizado foi o modelo linear padrão definido por Zeileis et al. (2003), que determina que as 
mudanças nos coeficientes são precedidas de quebras estruturais, que são alterações significativas 
nos valores médios do conjunto de dados. As datas das quebras estruturais são identificadas usando 
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partições do conjunto de dados e são encontradas quando a Soma Residual de Quadrados (RSS) 
for mínima. Os RSS são calculados usando o método CUSUM de mínimos quadrados ordinários 
(Soma cumulativa). Uma vez que é computacionalmente caro testar todas as partições possíveis 
no conjunto de dados, o RSS mínimo é pesquisado através de uma segmentação ótima, conforme 
definido em Bai e Perron (2003). 
Depois de encontrado os modelos com quebra estrutural, esses foram comparados a fim de 
encontrar o mais adequado para descrever o conjunto de dados. O Critério de Informação 
Bayesiano (BIC) foi usado para definir o número ótimo de pontos de interrupção. 
No presente trabalho, buscou-se quebras estruturais na produção média desembarcada e no 
preço médio ponderado (a) dos desembarques totais (de 1990 a 2014); (b) na captura média de 
espécies frequentes em pelo menos 60% dos desembarques (ou que tiveram seu preço registrado 
em 60% dos dados); (c) por grupo de espécies migratórias e residentes; e (d) por valores 
desembarcados das capturas totais e por espécies migratórias e residentes. 
O preço médio ponderado foi o valor por espécie estimado após dividir a quantidade 
capturada por espécie pela captura total. O preço do quilo (kg) de cada espécie foi, primeiramente 
deflacionado, para ser convertido em dólares norte-americanos. A taxa de inflação utilizada para 
a deflação seguiu o Índice Nacional de Preços para Consumidores (IPCA). Os valores 
desembarcados foram calculados através do produto da captura total por espécie e o preço médio 
ponderado (em dólares) do quilo por espécie (USD). 
As nove espécies mais frequentes (≥60%) nas capturas foram: Prochilodus nigricans 
(curimatã), Brachyplatystoma rousseauxii (dourada), Mylossoma spp. (pacu), Brycon amazonicus 
(jatuarana), Triportheus spp. (sardinha), Potamorhina spp. (branquinha), Pseudoplatystoma spp. 
(surubim), Semaprochilodus spp. (jaraqui), and Cichla sp. (tucunaré).  
As espécies mais frequentes no conjunto de dados econômicos foram: Prochilodus nigricans 
(curimatã), Brachyplatystoma rousseauxii (dourada), Mylossoma spp. (pacu), Brycon amazonicus 
(jatuarana), Brachyplatystoma filamentosum (filhote), Potamorhina spp. (branquinha), Zungaru 







4.3.3. Análise para elaboração dos modelos ecossistêmicos 
 
Foram elaborados modelos ecossistêmicos usando o software Ecopath para os períodos 
antes e após a implementação das usinas hidrelétricas do rio Madeira. 
O modelo trófico foi confeccionado no programa “Ecopath with Ecosim” - EwE, que 
permite a construção de modelos balanceados e fluxo de energia entre os organismos aquáticos e 
estimam os atributos ecossistêmicos. A equação básica de um modelo EwE pode ser descrita da 
seguinte forma:  
Produção do grupo (i) = Mortalidade por predação sobre (i) + Outras mortalidades de (i) + 
Export de (i) 
Que matematicamente é descrito no Ecopath por equações lineares simples:  
 
Bi x PBi x EEi - ∑ji (Bj x QBj x DCji) – EXi = 0,    (1) 
                                       
em que:  
Bi – biomassa da presa (i) na unidade ton/km2; 
PBi – produção / biomassa de (i) que é igual a mortalidade natural (M). Unidade: 
tonelada/km2/ano; 
EEi – eficiência ecotrófica de (i), isto é, fração da produção de i que é consumida dentro do sistema 
ou exportada; Não tem unidade; 
Bj – biomassa do predador (j) na unidade ton/km2; 
QBj – consumo / biomassa do predador (j) e representa o consumo por unidade de biomassa do 
consumidor j. Unidade: tonelada/km2/ano; 
DCji – fração da presa (i) na dieta do predador (j). Unidade: percentagem. 
EXi – export de (i), refere-se à biomassa pescada e/ou que migra para outros ecossistemas. 
Unidade: ton/km2/ano (aqui é considerada zero). 
Para cada um dos compartimentos inseridos no modelo há uma equação (1) e as interações 
tróficas entre os grupos foram descritas pela matriz de composição da dieta (DC) que apresenta 
quantitativamente as frações da dieta de cada grupo sobre os demais.  
Os compartimentos que compõem o modelo do rio Madeira foram escolhidos de acordo 
com os seguintes critérios: a) importância na captura pesqueira; b) item alimentar na dieta das 
espécies relevantes na captura pesqueira; c) organismos não–peixes que ocorrem na dieta e com 
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dados disponíveis para a quantificação da biomassa; d) espécies carismáticas (tracajá, boto, jacaré). 
Espécies de peixes que não se enquadram nos requisitos acima e/ou são raras nas amostragens 
foram agrupadas em componentes com base nos itens alimentares (Apêndice 4). Para melhor 
entender a variação da biomassa e da dinâmica dos grupos em ambos os modelos (Pré e pós 
barragem), optou-se pela padronização dos modelos com os mesmos compartimentos, mesmo que 
em um destes modelos, os compartimentos não se enquadrem nos critérios acima ou tenha 
biomassa muito baixa. 
 
Balanceamento do modelo 
O procedimento de pré-balanceamento (PREBAL), baseado nos princípios eco fisiológicos 
dos ecossistemas (Link, 2010), foi usado com intuito de avaliar a coerência e a qualidade dos 
valores de entrada de ambos os modelos. Assim espera-se que as taxas P/B, Q/B, P/Q por 
compartimento decaiam quando o nível trófico aumenta. 
 
Atributos dos modelos  
Usando o Ecoptah com Ecosim (EwE) foram calculados alguns parâmetros para avaliar as 
mudanças no ecossistema do rio Madeira:  
- Fluxos totais do Sistema, mede a quantidade de fluxos dentro do sistema para sustentar a 
biomassa;  
- Produção Primária Total/Respiração Total, mede a maturidade do sistema e resultados próximos 
à 1 indica maturidade alta; 
- Biomassa Total/Fluxos Totais, mede a biomassa e maturidade do sistema. Valores altos indicam 
que os fluxos suportam mais biomassa e consequentemente seriam mais maduros;  
- Índice de Conectividade, mostra o grau de conexão da teia trófica do sistema (proporção entre 
links observados e possíveis); 
- Índice de Onivoría do Sistema, é uma medida de como as interações alimentares são distribuídas 
entre os níveis tróficos. Os valores observados são médias ponderadas dos níveis de onivoría 
individuais;  
- Índice de Ciclagem de Finn, mede a fração dos fluxos do sistema que é reciclada dentro do 
próprio sistema. Valores acima de 10% mostram alta reciclagem e consequentemente alta 
resiliência do sistema;  
- Ascendência, é uma medida do crescimento e desenvolvimento do ecossistema;  
33 
 
- Overhead, mostra a “energia de reserva do sistema”. Valores de overhead superiores à 
ascendência podem determinar sistemas mais resilientes; 
- Índice L: pode ser expresso em função da produção primária requerida (PPR) para suportar a 
captura de cada espécie, o nível trófico (TL) dessas espécies, a produção primária da base da cadeia 








    (2) 
- Psust: é a probabilidade de um ecossistema ser explorado de forma sustentável (Psust), definido de 
acordo com os valores de L index: 𝑃𝑠𝑢𝑠 (𝐿) =  
𝑃 (𝐿2>𝐿)
𝑃(𝐿2>𝐿)+𝑃(𝐿1<𝐿)
 , onde P(L1<L) é o número de casos 
do grupo 1 em que os valores do índice são inferiores ao valor escolhido de índice L. 
- Eficiência de Transferência trófica, que mede (%) o fluxo da eficiência de assimilação de um 
nível trófico sobre o nível anterior; 
- Matriz de Impacto Trófico: 
A Matriz de impacto Trófico (MTI) foi calculada através de uma matriz n x n, onde j e i 
representam a interação entre o grupo impactante j e o grupo impactado i: MTIji̇ = DCji − FCij.  
Onde: DCji é o termo da composição da dieta que expressa quanto i contribui à dieta de j, e FCij 
é um termo da proporção da predação em j que é devido a i como um predador.  
Essa matriz foi estimada em ambos os modelos, pré e pós barragem no rio Madeira, o que 
possibilitou a comparar e analisar se o barramento alterou o tipo de relações entre os componentes. 
- Espécies-Chave: 
Uma espécie pode ser definida como chave quando possui um papel central dentro dos 
ecossistemas. O Ecopath estima, com base na MTI, o índice de espécies-chave (ksi), que atribui 
altos valores a grupos funcionais com baixa biomassa e alto efeito na rede trófica, definido da 
seguinte forma: 
 ks𝑖 = log[εi(1 − pi)]. 
onde: pi é o componente de biomassa representado pela contribuição do grupo funcional (Bi), de 
tal modo que pi = Bi|ΣkBk e Ɛi é o efeito calculado a partir da análise de impacto trófico. 
- Lindeman spine: 
É uma forma gráfica de sintetizar os fluxos da teia trófica dentro das cadeias tróficas com os níveis 
tróficos agregados, ilustrando os fluxos de respiração, produção de detritos e exportação mantendo 




O Ecosim é o módulo do Ecopath que permite modelar de forma dinâmica as variáveis do 
sistema, biomassa, predação e produção, e a simulação é expressa através de um conjunto de 
equações diferenciais, que são derivadas da seguinte equação: 
ⅆBi
ⅆt




+ Ii̇ − (MOi̇ + Fi + ei)x Bi    (3) 
Onde: 
dBi/dt representa a taxa de crescimento da Biomassa do grupo i durante o intervalo de tempo dt; 
gi é a eficiência de crescimento; 
M0i é a taxa de mortalidade natural estimada a partir da eficiência ecotrófica;  
Fi é a taxa de mortalidade por pesca, ei é taxa de emigração; 
Ii é taxa constante de imigração;  
ei × Bi - é a taxa de migração da rede trófica. 
Os impactos de fatores ambientais nas teias tróficas podem ser modelados através da rotina 
“Forcing Function”. Isso porque o Ecosim é a expressão dinâmica do ecossistema ao longo do 
tempo e é definida por uma série de equações diferenciais e para cada interação predador-presa, a 
taxa de consumo é calculada:  
𝐶𝑖𝑗 = (𝑎𝑖𝑗 ∙ 𝑣𝑖𝑗 ∙ 𝐵𝑖 ∙ 𝑃𝑗 ∙ 𝑇𝑖 ∙ 𝑇𝑗 ∙ 𝑆𝑖𝑗 ∙ 𝑀𝑖𝑗/𝐷𝑗) ÷ (𝑣𝑖𝑗 + 𝑣𝑖𝑗 ∙ 𝑇𝑖 ∙ 𝑀𝑖𝑗 + 𝑎𝑖𝑗 ∙ 𝑀𝑖𝑗 ∙ 𝑃𝑗 ∙ 𝑆𝑖𝑗 ∙
𝑇𝑗
𝐷𝑗
)    (4) 
Onde aij é a taxa efetiva do predador i alimentando uma presa j, vij é a vulnerabilidade 
expressando a taxa com a qual a presa se move entre ser vulnerável ou não, Bi é a biomassa da 
presa, Pj a abundância do predador, Ti e Tj, o tempo de alimentação relativo da presa e do predador, 
respectivamente, Sij são os efeitos forçantes sazonais ou de longo prazo definidos pelo usuário, Mij 
é a mediação do efeito forçante, e Dj representa o tempo de manuseio para a taxa de consumo 
(Christensen et al., 2005). 
A Forcing Function (FF) foi aplicada no modelo pré e consistiu de um valor entre 0 e 1, 
que relativizou os valores de nível hidrológico do rio Madeira no período de janeiro de 2005 a 
outubro de 2011, quando a barragem foi fechada. Após este mês os valores da FF foram reduzidos 
para simular uma grande alteração dos valores de consumo no modelo pré com o objetivo de 
encontrar valores de Biomassa próximos aos do modelo pós.  
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Também foram simulados: 1) aumento relativo do esforço de pesca nos modelos pré e pós 
barragem: os aumentos foram de 10%, 12.5%, 15%, 17.5% e 20% para os bagres (B. rousseauxii, 
B. filamentosum, B. platynemum, B. vaillantii, P. punctifer, P. pirinampu, Z. zungaru) e peixes de 
escama (M. duriventre, P. nigricans, P. latior, T. auritus, S. insignis, A. gigas e C. pleiozona); 2) 
o desmatamento no componente Floresta de Várzea nos mesmos valores anteriores e em 5% para 
o modelo pós.  
5. RESULTADOS 
5.1. Relação da captura pesqueira com o nível hidrológico (DFA)1 
5.1.1. Variáveis respostas e explicativas  
 
Um total de 48 espécies ou grupos de espécies foram desembarcadas e registradas pela 
colônia de pescadores Z-1 entre 1990 e 2007. A presente análise focou nas dez espécies mais 
abundantes e comercialmente importantes (Figura 2), que representaram mais de 80% da produção 
total dos desembarques. A captura média anual total durante os 18 anos de registros foi de 848,5 
toneladas. As espécies com maiores capturas foram a curimatã (Prochilodus nigricans), seguidas 
da dourada/filhote (Brachyplatystoma spp.) e o pacu (Mylossoma spp.). A maior produção de peixe 
(894 t) foi registrada em 1993 e a captura mais baixa (271 t) foi observada no ano seguinte. A 
variação temporal na captura foi alta entre todas as espécies (Fig. 2), mas foi mais pronunciada 
para jatuarana (Brycon spp.), surubim (Pseudoplatystoma spp.) e tucunaré (Cichla pleiozona). 
                                                          




Figura 2. Captura mensal (t) para as dez principais espécies comerciais desembarcadas em Porto Velho de 1990 a 
2007. Dados fornecidos pela Colônia de Pescadores Z-1. ȳ= média e CV= intervalo de confiança. 
 
As variáveis hidrológicas observadas e derivadas são mostradas na Figura 3. O nível 
hidrológico (mínimo, máximo e médio) e a vazão apresentaram padrões fortes e sazonais de seca 
e cheia, com quatro fases: enchente (novembro, dezembro e janeiro), cheia (fevereiro, março e 
abril), vazante (maio, junho e julho) e estação seca (agosto, setembro e outubro). Os fluxos e níveis 
mínimos e máximos ocorreram na estação seca de 2005 e na estação chuvosa de 1997, 
respectivamente (Fig. 3), porém as variações ano a ano entre fluxos mínimos e máximos foram 
relativamente pequenas. Os padrões sazonais foram refletidos diretamente em métricas atrasadas 




















Figura 3. Nível hidrológico mensal mínimo, médio e máximo em centímetros (cm) acima do nível médio do mar (msl) 
medido em Porto Velho (a), vazão mensal média e incremento (alteração na vazão) medido na mesma estação (b) e 
número de dias que o nível de água excedeu 1600 acima de msl (em cm), um limiar identificado como importante 
para a produção pesqueira por pescadores da Colônia membro da Z-1. Nível hidrológico e dados de vazão foram 
obtidos pela Companhia de Pesquisa de Recursos Minerais (CPRM).  
 
 
5.1.2. Análise de Fator Dinâmico (DFA) - Linha de base sem variáveis explicativas (Modelo I) 
 
Foram encontradas quatro tendências (M = 4) para descrever adequadamente a variação 

























































mas aumentou o valor de AIC (Tabela 3). O valor de AIC das quatro tendências do Modelo I foi 
usado para os Modelos de Dinâmica de Fatores (DFMs) subsequentes.  
 
Tabela 3. Critério de Informação de Akaike (AIC), R2 e valores de verossimilhança relativa para Modelos de Fator 
Dinâmico sem variáveis explicativas (Modelo I) e Tendências Comuns (M) de 1-5. O melhor modelo é destacado em 
negrito. 
M R2 AIC Verossimilhança relativa 
1 0.25 4283 0% 
2 0.40 4169 0% 
3 0.46 4119 0% 
4 0.54 4097 N/A 
5 0.56 4101 14% 
 
A Tabela 4 resume os resultados do Modelo I para cada tendência (M) e espécies (n). Os 
níveis dos parâmetros foram insignificantes, como era esperado, dada a normalização dos dados. 
O valor geral do ajuste para o Modelo I foi bom (R2 = 0,51) e altamente variável entre as espécies 
(0,16 ≤ R2 ≤ 0,95). Os coeficientes de correlação canônicos (ρm, n) indicam o grau de correlação 
entre as tendências comuns ajustadas e as variáveis respostas. Embora apenas descrevendo a 
variabilidade latente (desconhecida) nesta fase, as quatro tendências comuns do Modelo I e seus 
padrões de correlação com cada espécie (Figura 4) foram úteis para desenvolver ideias sobre a 
variação compartilhada na captura entre espécies e identificar variáveis explicativas 
potencialmente úteis. Por exemplo, a Tendência 1 apresentou correlação entre moderada e alta 
(positivamente) com curimatã, pacu, sardinha e surubim. Jatuarana e piau apresentaram baixas 
correlações com a Tendência 1, e a correlação com as 4 espécies restantes foi menor. Para as três 
tendências restantes, existem correlações moderadas a altas entre: tendência 2 com dourada/filhote 
(ρ = 0,74); tendência 3 com jatuarana (ρ = 0,56); e tendência 4 com branquinha (ρ = -0,53). Todas 
as outras correlações foram baixas. Esses resultados, em geral, refletiram nos valores do fator de 







Tabela 4. Proporção de meses com dados (% de dados), parâmetros de nível constante (μn), coeficientes de correlação 
canônica (ρm, n), fator de carga (γm, n) e coeficientes de determinação (R2) para cada espécie no Modelo I. 
Espécies % dados µn ρ1,n ρ2,n  ρ3,n  ρ4,n  γ1,n γ2,n γ3,n γ4,n R2 
Curimatã 87 -0.03 0.88 -0.02 0.19 -0.21 0.56 -0.05 0.15 -0.02 0.77 
Dourada/Filhote 96 0.00 0.05 0.74 -0.06 0.09 0.04 0.31 0.12 -0.02 0.55 
Pacu 87 -0.02 0.71 -0.07 -0.08 0.00 0.51 -0.05 0.04 0.03 0.56 
Jaraqui 75 0.01 -0.01 0.30 0.28 -0.23 -0.08 0.12 0.08 -0.07 0.18 
Jatuarana 80 -0.01 0.31 0.48 0.56 0.17 0.04 0.02 0.56 0.00 0.95 
Sardinha 72 -0.12 0.64 0.17 -0.28 -0.09 0.53 0.12 -0.12 0.01 0.71 
Branquinha 68 -0.03 0.02 0.09 0.38 -0.53 -0.05 0.07 -0.08 -0.12 0.31 
Surubim 57 -0.17 0.52 -0.01 0.09 0.16 0.32 -0.13 0.19 0.05 0.40 
Piau 45 -0.20 0.41 -0.12 -0.42 0.40 0.38 -0.09 -0.02 0.11 0.52 
Tucunaré 55 -0.09 0.06 -0.24 -0.05 0.24 0.05 -0.14 0.10 0.07 0.16 
 
Embora houvesse um número limitado de correlações moderadas e altas entre tendências 
comuns e variáveis respostas, a inspeção visual das quatro tendências ajustadas forneceu 
informações sobre os processos que conduzem as variações para as espécies que apresentam algum 
grau de correlação. Por exemplo, a Tendência 1 (Fig. 4) apresentou uma variação ano a ano forte 
e regular, representativa do pulso hidrológico sazonal observado no rio Madeira (Fig. 3). Os picos 
anuais na Tendência 1 geralmente ocorreram na estação seca, com máximas magnitudes sazonais 
em 1993, 1999, 2001 e 2002. A Figura 4 ilustra que as correlações mais fortes com a Tendência 1 
foram para curimatã, pacu, sardinha, surubim e piau. A Tendência 2 (Fig. 4) mostrou alguma 
variação de alta frequência (ano a ano), mas também exibiu uma aparente oscilação de baixa 
frequência, ascendendo no início dos anos 90, diminuindo consistentemente no final dos anos 90 
e novamente aumentando após 2000. As correlações mais fortes com a tendência 2 foram para 
dourada/filhote, jaraqui e jatuarana (Fig. 4). A tendência 3 foi caracterizada por ruído em torno de 
zero com dois picos distintos em 1992 e 1997 (Fig. 2), dois anos com o nível hidrológico mais 
elevado e um grande número de dias inundados (Fig. 3). Essa tendência foi fortemente 
correlacionada com jaraqui, jatuarana e branquinha (positiva) e piau (negativo) (Fig. 4). 
Finalmente, a tendência 4 mostrou longa variação na escala com valores fortes, tanto negativo 
quanto positivo (Fig. 4) e teve correlação variável (e baixa) com todas as espécies, exceto com a 






Figura 4. As quatro tendências do Modelo I (à esquerda) e seus coeficientes de correlação canônicos (à direita). 
O modelo I ajustado e os dados observados são ilustrados na Figura 5 e foram considerados 
entre bons e excelentes (0,52 ≤ R2 ≤ 0,95) para seis das dez espécies. O Modelo I foi satisfatório 
pois capturou os picos de produção entre diferentes anos no período registrado para a maioria das 
espécies (por exemplo, curimatã, pacu, dourada/filhote, jatuarana, sardinha e surubim), exceto para 
branquinha e tucunaré. Notavelmente, as quatro espécies com piores ajustes (0,16 ≤ R2 ≤ 0,40) 
tiveram dados relativamente escassos, com exceção de jaraqui (Tabela 4), destacando o papel do 
monitoramento contínuo dos dados para essas tendências. Isso é evidenciado por valores baixos 
































































Figura 5. Captura normalizada observada (linhas) e modelada (círculo aberto) para cada espécie do modelo I. 
5.1.3. DFA com variáveis explicativas (Modelo II) 
 
Como esperado, os valores do Fator de inflação da variância (VIFs) entre algumas variáveis 
hidrológicas (por exemplo, nível de água mínimo, médio e máximo) foram altos e foram utilizados 
apenas combinações de variáveis que atendessem aos critérios VIF<5. Isso resultou em um total 
















tendências comuns. O melhor DFM usou quatro variáveis explicativas (K = 4; 1.05 ≤ VIF ≤ 4.41): 
NHmáx, Diasinundados, Va-1 e incremento. O uso dessas variáveis explicativas permitiu reduzir o 
número de tendências comuns necessárias para um (M = 1), reduzindo a variabilidade inexplicável 
no modelo, ao mesmo tempo em que alcançou desempenho semelhante ao Modelo I. O Modelo II 
selecionado possuía um AIC de 4054, inferior ao 4098 do Modelo I (Tabela 3) e o menor de 
qualquer DFM construído usando variáveis explicativas disponíveis. 
A Tabela 5 resume os resultados do Modelo II. Os parâmetros de nível foram novamente 
insignificantes devido à normalização dos dados. Apesar de ter um valor AIC reduzido, a aptidão 
do Modelo II medida com R2 foi menor do que o Modelo I (R2 = 0,38; 0,14 ≤ R2 ≤ 0,71). Os 
valores de m,n e m,n para a única tendência no Modelo II foram reduzidos em relação ao Modelo 
I, indicando menos dependência da variação latente, mas ainda foram importantes para algumas 
espécies. A tendência foi moderadamente correlacionada com jatuarana, piau (positivamente) e 
branquinha (negativamente); surubim, dourada/filhote e tucunaré apresentaram baixas correlações 
e a correlação com as quatro espécies restantes foi menor. A Tendência 1 (Fig. 6a) não exibe 
variação regular ano a ano (provavelmente explicada por variáveis do Modelo II), mas parece 
representar distintos, baixo (1992-1993) e alto (1997-1998, 2002, e 2005-2006) períodos de 
captura que não foram representados pelas variáveis explicativas. 
 
Tabela 5. Nível constante dos parâmetros (μn), coeficientes de correlação canônicos (ρm, n), fator de carga (γm, n), 
coeficientes de regressão (k,n) e coeficientes de determinação (R2) para o Modelo II. Significativos  estão destacados 
em negrito. 
Espécies µn ρ1,n 1,n máx) Diasinundados) Vy-1) Incremento) R
2
Curimatã -0.01 0.05 0.04 -0.85 0.36 0.33 0.07 0.45 
Dourada/Filhote 0.01 0.29 0.12 -0.01 0.22 -0.06 0.23 0.26 
Pacu -0.01 0.13 0.05 -0.78 0.12 0.25 0.05 0.44 
Jaraqui 0.00 -0.08 -0.02 0.63 0.26 -0.43 -0.07 0.27 
Jatuarana -0.03 0.50 0.24 -0.06 0.64 0.14 -0.21 0.71 
Sardinha -0.13 0.03 0.00 -0.72 0.08 0.08 0.27 0.40 
Branquinha -0.09 -0.53 -0.20 0.33 0.07 -0.21 0.00 0.33 
Surubim -0.09 0.35 0.14 -0.36 0.17 0.14 -0.19 0.43 
Piau -0.07 0.52 0.20 -0.12 0.02 -0.18 0.11 0.38 




A importância de cada variável explicativa para cada espécie de peixe é dada pela 
magnitude e significância dos coeficientes de regressão (k,n). O nível máximo (NHmáx) apresentou 
o maior valor de |k,n| e foi um preditor significativo para sete de dez espécies (Tabela 5 e Fig. 6). 
Os valores negativos de k,n são explicados por padrões de correlação cruzada em variáveis 
hidrológicas e história de vida das espécies (apresentado abaixo). Os valores de k,n para a vazão 
do ano anterior (Va-1) foram significativos para curimatã e pacu (positivo) e jaraqui (negativo), 
enquanto a correlação com os dias inundados foi relativamente alta, positiva e significativa para 
um subconjunto de espécies: Curimatã, dourada, jaraqui e jatuarana (Fig. 6). Os valores de k,n  
para incremento foram significativos para cinco espécies, com sinais variáveis e geralmente 
baixos. Todas as espécies tiveram uma relação significativa com pelo menos uma variável 
explicativa, com exceção do piau. 
 
Figura 6. Tendência comum (a), coeficientes de correlação canônicos (b) e coeficientes de regressão para cada variável 





















Os ajustes do modelo II e os dados observados estão ilustrados na Figura 7. Os ajustes do 
modelo foram inferiores aos do Modelo I (Fig. 5), mas ainda capturaram padrões de variação intra 
e interanual para a maioria das espécies. Em geral, o Modelo II foi o melhor para prever a repetição 
da variação de captura ano a ano (por exemplo, para curimatã, pacu, sardinha e surubim) e anos 
de captura extremos distintos (por exemplo, para jatuarana). As espécies com mais ruído na 
variação temporal dos desembarques (dourada, jaraqui, branquinha e piau) foram menos 
explicadas. Como no modelo I, o pior ajuste foi para tucunaré (R2 = 0,16), que apresentou os 
menores dados disponíveis (55%; Tabela 4), embora este ajuste ruim também possa ser devido a 
dados de captura altos do final do período dos registros (Fig. 7). 
 
















A análise de correlação cruzada (CCA) mostrou relações altamente variáveis entre 
variáveis hidrológicas com atrasos (meses anteriores) e a captura para cada espécie. As correlações 
mais fortes foram observadas para o nível da água com atraso de seis meses, dias inundados 
atrasados em dois meses, fluxo atrasado em oito meses e incremento atrasado em 10 meses (Tabela 
6). O DFM usando essas variáveis explicativas (1.09 ≤ VIF ≤ 3.43) e somente uma tendência 
apresentou um AIC de 4076 (isto é, melhor qualidade de ajuste do que o Modelo I, mas não tão 
bom quanto o Modelo II selecionado), portanto, esses resultados não foram mais explorados. No 
entanto, os resultados do CCA ajudaram a explicar o sinal variável de k,n visto para algumas 
variáveis explicativas (Fig. 6, ver Discussão). 
 
Tabela 6. Valores de correlação de Pearson entre variáveis respostas e quatro variáveis explicativas atrasadas (m-2: 
dois meses anteriores, m-6: seis meses anteriores, m-8: oito meses anteriores e m-10: dez meses anteriores). 
Espécies NHmín,m-6 Diasinundados,m-2 Vm-8 Incrementom-10 
Curimatã 0.54 0.25 0.21 0.23 
Dourada/Filhote -0.01 0.14 0.21 0.22 
Pacu 0.53 0.03 0.22 0.27 
Jaraqui -0.15 0.32 0.08 0.04 
Jatuarana 0.05 0.53 -0.18 -0.14 
Sardinha 0.45 -0.03 0.32 0.33 
Branquinha 0.02 0.22 0.12 0.07 
Surubim 0.29 0.14 -0.09 0.02 
Piau 0.25 -0.23 0.13 0.19 
Tucunaré -0.09 -0.09 -0.21 -0.14 
 
5.1.4. Modelo DFA sem tendências comuns (Modelo III) 
 
Finalmente, todas as tendências comuns foram removidas para avaliar o poder preditivo do 
DFM usando apenas as variáveis explicativas identificadas no Modelo II (isto é, um modelo de 
regressão multilinear). Como esperado, os valores de R2 para Modelos IIIa e IIIb foram reduzidos 
aos do Modelo II (Tabela 7). Com tendências comuns removidas, 16 dos 40 parâmetros (40%) 
foram significativos para o Modelo IIIa e 12 de 20 (60%) foram significativos para o Modelo IIIb, 
em comparação com 20 de 40 (50%) no Modelo II, sugerindo que o processo para identificação 
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das variáveis explicativas do Modelo II são relativamente mais robustos. A importância relativa 
das variáveis explicativas no Modelo IIIa foi semelhante ao Modelo II, com valores de parâmetros 
médios de 0,41, 0,18, 0,23 e 0,15 para NHmáx, diasinundados, Va-1 e incremento, respectivamente (em 
comparação com 0,41, 0,20, 0,20 e 0,16 para o modelo II). Para o Modelo IIIb, a importância 
relativa das variáveis explicativas foi compartilhada de forma igual entre as variáveis restantes 
(valores médios de parâmetros de 0,26 e 0,23 para NHmáx e diasinundados, respectivamente). 
 
Tabela 7. Coeficientes de regressão (k,n) e coeficientes de determinação (R2) para os Modelos IIIa e IIIb. Valores 
significativos de estão destacados em negrito. 
 Modelo IIIa Modelo IIIb 
 Int. máx) Diasinundados) Va-1) Incremento) R2 Int. máx) Diasinundados) R2 
Curimatã -0.01 -0.83 0.36 0.31 0.07 0.37 0.00 -0.52 0.33 0.35 
Dourada/Filhote 0.01 0.03 0.19 -0.12 0.23 0.09 0.00 0.00 0.17 0.03 
Pacu -0.01 -0.76 0.10 0.23 0.05 0.30 -0.01 -0.54 0.08 0.29 
Jaraqui -0.01 0.60 0.27 -0.40 -0.06 0.22 -0.01 0.23 0.29 0.18 
Jatuarana 0.00 0.07 0.59 -0.02 -0.19 0.36 0.03 0.00 0.61 0.33 
Sardinha -0.13 -0.72 0.08 0.08 0.27 0.32 -0.09 -0.53 0.03 0.27 
Branquinha -0.02 0.32 0.22 -0.17 0.00 0.09 -0.03 0.17 0.23 0.08 
Surubim -0.06 -0.30 0.17 0.07 -0.21 0.15 -0.03 -0.28 0.19 0.11 
Piau -0.08 -0.18 -0.16 -0.18 0.04 0.16 -0.08 -0.32 -0.32 0.15 




5.2. Análise temporal da captura pesqueira e valor do pescado desembarcado 
 
No período de 1990 a 2014, a pesca de pequena escala no rio Madeira explorou 53 espécies 
ou grupos de espécies, que compreendem espécies de pequeno porte ou poucos indivíduos de 
pequenas capturas (Apêndice 1). As espécies de Characiformes (63%) e Siluriformes (25%) 
constituíram a maioria dos desembarques. Os outros 12% da captura foram espécies de peixes 
agrupadas e distribuídas entre Osteoglossiformes e Clupeiformes. A partir dos desembarques 
totais, 32 espécies estiveram presentes em menos de 2% das capturas. A captura anual média foi 
de 576,8t (± 294,8t). A maior captura foi registrada em 2008 (1589.01t) principalmente devido às 
capturas de pacu (Mylossoma spp.) e barbachata (Pinirampus pirinampu), que representaram 35% 
das capturas totais. A captura mais baixa foi observada em 2014 (76,83 t). 
Mudanças temporárias nas capturas e preços totais 
No geral, as capturas e os preços anuais variaram e foram divergentes e negativamente 
correlacionados principalmente a partir de 2009 (Figura 8). Os desembarques médios tiveram duas 
quebras estruturais, indicando dois eventos de mudança na média das capturas para o período de 
1990 a 2014. O preço médio ponderado por quilo de todas as espécies capturadas entre 1994 e 
2013 apresentou três quebras estruturais (Tabela 8 e Figura 9). 
 
Figura 8. Total de capturas médias anuais (tonelada) de peixes desembarcados entre 1990 e 2014 e o preço anual 


























































































Tabela 8. Quebra estrutural (SB) nos valores médios das capturas totais identificadas de 1990 a 2014 e quebras 
estruturais no preço médio ponderado por quilo de 1994 a 2013 para todas as espécies capturadas pela pesca de 
pequena escala no rio Madeira. NQS = Número de quebra estrutural; BIC = Critério de Informação Bayesiano; 
Intervalo de data: período das quebras estruturais identificadas; IC = intervalo de confiança; 1 BIC mais baixo, 
indicando o melhor ajuste. A data em negrito em cada intervalo indica o mês específico que foram identificadas 
quebras estruturais nos valores médios. 
 
 












0 3101    
1 3098    
2 30901 
1990/Jan – 2005/Mar 2000/Jul - 2006/Fev 46.88 
2005/Abr – 2008/Dez 2008/Set - 2011/Fev 77.30 
2009/Jan – 2014/Dez  32.80 













0 554    
1 417    
2 373    
3 3401 
1994/Jan – 1999/Jun 1999/Fev - 1999/Dez 1.57 
1999/Jul – 2006/Nov 2006/Out - 2007/Jan 0.98 
2006/Dez – 2010/Out 2009/Dez - 2010/Nov 2.05 
2010/Nov – 2013/Dez  3.06 
4 448    
 
As quebras estruturais nas capturas indicaram, em primeiro lugar, que, em 2005, as 
capturas aumentaram 65% e uma queda de 58% de 2008 até 2011, quando uma captura média mais 
baixa foi estabelecida para os desembarques totais. Na avaliação dos preços, a quebra estrutural 
mostrou queda de 37,5% em 1999 e depois aumento significativo em 2006 (109%) e em 2010 










Figura 9. Quebras estruturais observadas ao avaliar: (i) as capturas totais de desembarques da pesca de pequena escala 
no rio Madeira de 1990 a 2014 (fundo cinza no lado esquerdo); e (ii) preço médio ponderado total por quilo de todas 
as espécies capturadas de 1994 a 2013 (no lado direito). Observe que, para cada alteração na captura ou preço médio 
atual, há um ponto de interrupção associado, independentemente de aumentar ou diminuir o valor médio anterior. 
 
 
Quebras estruturais nos valores médios das espécies de peixes mais frequentes 
 
Considerando as nove espécies frequentemente capturadas (≥ 60% dos registros), apenas 
surubim (Pseudoplatystoma spp.) e sardinha (Triportheus spp.) não foram frequentes nos registros 
econômicos (Tabela 9). Seis espécies que foram frequentes nos registros de captura e no conjunto 
de dados econômicos apresentaram quebras estruturais nas capturas médias (Figura 10 e Apêndice 
2). A maior amplitude de mudança em relação à captura média observada foi registrada para as 
espécies de sardinha (Triportheus spp.), que aumentou 139,7% (em 1995) e para a dourada 
(Brachyplatystoma rousseauxii), que diminuiu 74,4% (em 2009). A última mudança econômica 
observada aumentou o preço médio do quilo para as seis espécies em 2010 ou 2011. As espécies 
de bagres apresentaram o maior aumento de preços acentuadamente em 2010. Especificamente, a 
dourada, que representou 72% de todas as capturas dos bagres, demonstrou um aumento de 88% 
em relação ao valor médio registrado desde 1994. A metade desse aumento nos preços (43,5%) foi 









































Tabela 9. Amplitude (%) e o ano de mudança (indicado pela análise da quebra estrutural) observado nos valores 
médios das espécies frequentemente registradas nos desembarques e no conjunto de dados econômicos da pesca do 
rio Madeira (≥ 60% dos registros). Os sinais negativos mostram a porcentagem de redução nas capturas, enquanto a 
ausência de sinais indica a porcentagem de aumento das capturas. 1 O surubim (Pseudoplatystoma spp.) não foi 
frequente no conjunto de dados econômicos e não alterou as capturas, mas influenciou a variação geral do preço médio 
ponderado de 1994 a 2013. 
 
Espécies mais frequentes (≥ 
60%) na captura e dados 
econômicos 
Proporção de mudança (ano) indicado pela quebra estrutural 
% da Captura total (t) 
% do Preço 
(USD/kg) 
Brachyplatystoma rousseauxii 
(Dourada)       
88.48% (1995)                                                        
-64.79% (1999)                                           
80.21% (2004)                                              




Brycon amazonicus (Jatuarana) -66.63% (1997) 58.42% (2011) 
Cichla sp.                                               
(Tucunaré) 
118.8% (2006) 
-48.20% (1998)                                                           
65.34% (2006)                  
66.46% (2011) 


















Pseudoplatystoma spp. 1 
(Surubim) 




- 58.51% (1999) 
123.21% (2006)              
84% (2009) 
Triportheus spp. (Sardinha) 
139.70% (1995)                                      
-51.53% (2004) 
Frequência < 60% 
Zungaru zungaru                       
(Jaú) 
Frequência < 60% 126.85% (2006) 
Brachyplatystoma platynemum 
(Babão) 





Frequência < 60% 
43.92% (2004) 











Figura 10. Quebras estruturais observadas nas capturas médias (parte superior, com fundo cinza) das principais 
espécies exploradas pela pescaria de pequena escala no rio Madeira, de 1990 a 2014 e no preço médio/kg (figuras 








































































































































































































































































Figura 11. Amplitude de mudança (%) no valor médio de captura (círculo preenchido) e preço (círculo pontilhado) 
em quebra estrutural identificada para o conjunto de dados total (kg), para dourada, que apresentou maior número de 
mudanças, para os migradores de longa distância e para as espécies residentes capturadas entre 1990 e 2013 pela pesca 
de pequena escala do rio Madeira. Os tamanhos dos círculos representam a intensidade da mudança estrutural. 
 
Entre as espécies mais frequentemente capturadas, apenas o pacu (Mylossoma spp.), o 
jaraqui (Semaprochilodus spp.) e o surubim (Pseudoplatystoma spp.) não apresentaram mudanças 
significativas nas capturas durante o período, mas o preço médio do quilo modificou (Figura 10). 
Essas mudanças de preços foram principalmente em 2009 e uma espécie de bagre, o surubim, que 
foi a terceira espécie mais relatada nos desembarques, apresentou o maior aumento no preço 
(175,2%, Figura 12 e Apêndice 3). 
Três bagres que não foram frequentes nos registros dos desembarques e sem alteração nas 
capturas, também apresentaram aumento significativo no preço em 2010, o babão (B. platynemum, 
62%) e o filhote (B. filamentosum, 57%). O preço do jaú (Zungaro zungaro) aumentou em 2006 
(Apêndices 4 e 5). 
 
 
Início da construção 






























Figura 12. Espécies que as capturas médias não mudaram significativamente de 1990 a 2014 (em cima, fundo cinza), 
mas que apresentaram quebras estruturais no preço médio/kg registrado de 1994 a 2013 (figuras em baixo com fundo 
branco). 
 
Alterações detectadas na captura e no preço das espécies migratórias e residentes 
A grande proporção de espécies migradoras capturadas foi composta por espécies de média 
distância (75%). As espécies migratórias de longa distância, ou seja, os grandes bagres da 
Amazônia, constituíram uma menor proporção de espécies migratórias registradas nos 
desembarques (14%) e incluíram principalmente a dourada (B. rousseauxii), a piramutaba (B. 
vaillantii), o babão (B. platynemum) e o filhote (B. filamentosum). As espécies residentes 
representaram a proporção mais baixa nas capturas (4,8%) e o restante foi um grupo de espécies 
de peixes que não puderam ser identificadas (6,2%). 
As espécies de peixe que realizam migrações de média distância não mostraram quebras 
estruturais nas capturas médias no período avaliado. Por outro lado, o preço médio por quilo dessas 
espécies apresentou três quebras estruturais, que aumentaram significativamente os valores médios 



























































































































As espécies migratórias de longa distância apresentaram quatro alterações significativas 
nas capturas médias (Figura 13 e Apêndice 6). Os valores variaram desde o aumento das capturas 
médias em 1995 (51,4%) à queda de 63,8% que estabeleceu a captura média mais baixa, 
especificamente a partir de 2009 (Figura 13). Do mesmo modo, o preço médio das espécies 
migratórias de longa distância mudou quatro vezes (Figura 13 e Apêndice 6), com duas quedas, e 
após 2005 e acentuadamente após 2010, os preços médios aumentaram drasticamente (Figura 13). 
Esses padrões foram aparentemente influenciados pelas tendências das quebras estruturais da 
dourada (≈ 72% das espécies migratórias de longa distância desembarcadas, ver Figura 10). 
Os peixes residentes apresentaram apenas uma quebra estrutural nas capturas médias 
(Apêndice 6), resultando em um aumento no final de 2006 (Figura 13). A mudança detectada para 
as espécies residentes provavelmente foi influenciada pelos desembarques de tucunaré (Figura 10), 
que contribuíram com 55% das capturas totais nesse grupo. As outras espécies residentes 
desembarcadas foram acará (Astronotus spp., 27,2%), pirarucu (Arapaima gigas, 14%), aruanã 
(Osteoglossum bicirrhosum, 3,7%), bodó e cascudo (Hypostomus spp.). Os preços médios das 
espécies residentes apresentaram três eventos de mudança, resultando em uma diminuição nos 





Figura 13. Quebras estruturais observadas nas capturas médias (1990 a 2014) e no preço médio/kg (1994-2013) das 
espécies migratórias de longa distância, média distância e espécies residentes capturadas pela pescaria de pequena 
escala do rio Madeira. 
 
Mudança estrutural nos valores médios desembarcados 
Captura total 
Durante os 20 anos de registros de dados econômicos (de 1994 a 2013), o valor 
desembarcado (toneladas x preço) das capturas totais diminuiu ligeiramente (em 1997), depois 
aumentou em 2006 e diminuiu novamente em 2009 (Figura 14 e Apêndice 7). Em relação às 



































































































significativas para três espécies, a dourada (B. rousseauxii), o tucunaré (Cichla sp.) e o pacu 
(Mylossoma spp.) (Apêndices 7 e 8). 
O valor desembarcado das espécies migratórias de longa distância apresentou três quebras 
estruturais durante a série temporal avaliada. Novamente, o padrão correspondeu às tendências 
observadas da dourada (B rousseauxii; Figura 10). As espécies migratórias de média distância 
tiveram apenas uma mudança no valor médio da captura, enquanto que para as espécies residentes 




Figura 14. Quebras estruturais identificadas no valor médio desembarcado (captura x preço) das capturas totais, das 
espécies migratórias de longa distância, média distância e espécies residentes capturadas entre 1994 e 2013 pela 
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5.3. Modelagem ecossistêmica (EwE) 
 
Os parâmetros básicos de entrada para ambos os modelos (antes e depois) Ecopath 
incluindo os estimados pelo programa estão resumidos na Tabela 10 e as tabelas de composição 
da dieta são apresentadas nos Apêndices 5 e 6. 
O nível trófico (NT) dos grupos de peixes, que sumariza a composição da dieta, variou 
pouco nos períodos avaliados, aumentando em média de 2.64 para 2.80 entre as fases pré e pós 
barragem, respectivamente. Entre os peixes, no período pré, a maior parte da biomassa estimada 
(87.12%) está concentrada nas espécies com NT entre 2 e 2.88 e no período pós, 88.75% da 
biomassa foi entre NT = 2 e 3.88.  
O maior valor de biomassa estimado para o rio Madeira, exceto a floresta inundada, foi de 
macrófita aquática, mas que diminuiu 127% entre os períodos. Os valores de biomassa de 
fitoplâncton, invertebrados (terrestres e aquáticos) e zooplâncton aumentaram na fase pós 
reservatório. Já a maioria das espécies ou grupo de peixes tiveram sua biomassa reduzida após a 
implementação da barragem, e somente sete espécies e dois grupos (outros insetívoros e 
planctófagos) apresentaram valores maiores de biomassa.  
 
Tabela 10. Parâmetros básicos de entrada e saída do Ecopath do modelo trófico do rio Madeira para os períodos antes 
e depois da implantação das usinas hidrelétricas. Valores em negrito foram calculados pelo Ecopath. PB: 
Produção/Biomassa e QB: Consumo/Biomassa. 
 
  Nível Trófico 





Captura                  
Total               
Cód Group Antes Depois Antes Depois     Antes Depois Antes Depois 
1 Fitoplâncton 1.00 1.00 1.68 1.89 205.00  0.00 0.25   
2 Floresta inundada 1.00 1.00 9800 9800 0.10  0.10 0.05   
3 Macrófitas 1.00 1.00 178.02 71.75 4.00  0.00 0.20   
4 Perifíton 1.00 1.00 2.30 2.00 8.80  0.42 0.57   
5 Invertebrado terrestre 2.00 2.00 1.13 2.40 25.00 180.00 0.61 0.12   
6 Invertebrado aquático 2.00 2.00 0.35 2.40 25.00 180.00 0.80 0.12   
7 Cladocera  2.00 2.11 0.01 0.47 54.70 230.00 0.70 0.26   
8 Copepoda 2.00 2.11 0.01 0.25 54.70 230.00 0.63 0.48   
9 Rotífera 2.00 2.11 0.01 0.23 54.70 200.00 0.73 0.54   
10 Protozoários 2.00 2.11 0.01 0.20 54.70 190.00 0.73 0.65   
11 Jacarés 3.40 3.68 0.00 0.00 0.25 1.50 0.00 0.00   
12 Botos 3.48 3.67 0.17 0.15 0.08 0.80 0.00 0.00   
13 Tartarugas 2.03 2.27 3.64 3.05 0.17 1.00 0.29 0.35 0.18 0.18 
14 Aves aquáticas 3.35 3.54 0.03 0.03 0.30 2.00 0.00 0.00   
15 Lontra 3.31 3.47 0.00 0.00 1.50 5.00 0.00 0.00   
16 Ariranha 3.54 3.59 0.00 0.00 1.50 5.00 0.00 0.00   
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17 Pinirampus pirinampu  3.01 3.14 0.05 0.00 0.65 5.69 0.80 0.80 0.03 0.00 
18 Mylossoma duriventre 2.00 2.43 0.99 0.04 4.00 16.73 0.02 0.18 0.07 0.02 
19 Prochilodus nigricans 2.03 2.04 0.50 0.10 2.31 13.09 0.14 0.12 0.05 0.03 
20 Brycon amazonicus  2.00 2.71 0.06 0.08 1.06 8.85 0.90 0.20 0.06 0.02 
21 Brachyplatystoma rousseauxii 3.17 3.60 0.02 0.00 1.16 4.56 0.80 0.80 0.02 0.01 
22 Brachyplatystoma filamentosum 3.45 3.38 0.01 0.00 1.11 2.92 0.80 0.80 0.01 0.01 
23 Semaprochilodus insignis  2.00 2.00 0.07 0.04 1.29 10.00 0.33 0.80 0.02 0.03 
24 Pseudoplatystoma punctifer 3.18 2.95 0.02 0.02 0.50 4.00 0.80 0.80 0.01 0.01 
25 Cichla pleiozona 2.67 3.58 0.09 0.05 0.47 3.00 0.39 0.43 0.02 0.01 
26 Schizodon fasciatus 2.03 2.00 0.20 0.02 1.64 14.00 0.08 0.80 0.01 0.00 
27 Brachyplatystoma platynemum 3.35 3.71 0.01 0.00 1.20 7.46 0.80 0.80 0.01 0.00 
28 Potamorhina latior 2.06 2.06 0.02 0.06 1.55 10.36 0.80 0.15 0.02 0.01 
29 Zungaro zungaro 3.31 3.67 0.01 0.00 1.02 4.42 0.80 0.80 0.01 0.00 
30 Hoplosternum littorale 3.00 2.42 0.02 0.00 1.02 7.00 0.80 0.80 0.01 0.00 
31 Astronotus crassipinnis 2.31 2.32 0.01 0.00 0.74 5.00 0.80 0.80 0.01 0.00 
32 Phractocephalus hemioliopterus 3.37 2.86 0.02 0.01 0.60 2.00 0.80 0.80 0.01 0.01 
33 Pterygoplichthys spp.  2.00 2.00 0.00 0.00 1.00 10.00 0.80 0.80 0 0 
34 Triportheus auritus  2.68 2.39 0.38 0.73 1.40 13.35 0.09 0.08 0.01 0 
35 Colossoma macropomum 2.00 2.25 0.01 0.02 1.40 8.30 0.27 0.27 0.00 0.01 
36 Arapaima gigas 2.20 2.94 0.02 0.00 1.50 3.90 0.26 0.26 0.01 0.00 
37 Calophysus macropterus 2.59 3.25 0.28 0.00 2.63 9.41 0.06 0.25 0.01 0.00 
38 Brachyplatystoma vaillantii  3.04 3.43 0.01 0.00 1.02 7.75 0.80 0.80 0.01 0.00 
39 Hypophthalmus marginatus 3.00 3.06 0.00 0.02 0.55 2.00 0.80 0.17 0.00 0.00 
40 Pygocentrus nattereri 2.89 2.79 0.01 0.01 2.00 7.05 0.27 0.27 0.00 0.00 
41 Brycon melanopterus  2.50 2.52 0.23 0.00 1.06 8.85 0.05 0.80 0.00 0.00 
42 Piaractus brachypomus 2.40 2.37 0.01 0.05 1.40 8.30 0.27 0.02 0.01 0.00 
43 Hoplias malabaricus 3.41 3.48 0.05 0.14 0.97 6.05 0.28 0.15 0.01 0.00 
44 Plagioscion squamosissimus 3.88 3.67 0.00 0.09 1.02 7.99 0.80 0.10 0.00 0.00 
45 Triportheus sp. 2.43 2.89 0.45 0.03 1.76 13.98 0.17 0.80 0.00  
46 Hypophthalmus sp. 2.50 2.56 0.01 0.00 1.75 8.87 0.80 0.80 0.00 0.00 
47 Pimelodus sp. 2.48 3.05 0.04 0.04 0.90 5.00 0.36 0.80 0.00 0.00 
48 Outros carnívoros 2.88 2.67 1.50 1.30 1.50 6.20 0.60 0.80 0.01 0.00 
49 Outros detritívoros 2.04 2.20 1.00 0.50 1.00 8.00 0.27 0.80 0.02 0.00 
50 Outros insetívoros 2.92 2.99 0.09 0.14 1.50 8.50 0.17 0.80  0.00 
51 Outros omnívoros 2.63 2.77 1.45 0.52 1.90 8.30 0.58 0.80 0.01 0.00 
52 Outros piscívoros 2.66 3.44 1.00 0.05 0.99 8.00 0.53 0.80 0.02 0.00 
53 Outros planctófagos 2.10 2.66 0.20 0.40 0.55 5.50 0.06 0.80 0.00 0.00 
54 Outros herbívoros 2.00 2.24 0.08 0.00 1.45 7.44 0.04 0.80 0.00 0.00 
55 Detrito animal 1.00 1.00     0.01 0.00   
56 Detritos 1.00 1.00         0.10 0.49   
 
 
A Tabela 11 contém os resultados da captura pesqueira (tonelada/km2) no modelo Ecopath, 
estimada para a produção total registrada (t/área) nos desembarques comerciais, venda familiar e 
a captura destinada ao consumo. Em todos os tipos de captura (comercial, familiar e consumo) os 




Tabela 11. Captura familiar do pescado destinada a comercialização e consumo, e os registros de desembarque 
pesqueiro (t/km2) para os períodos antes e depois da implantação das usinas hidrelétricas. 
Grupos 
Captura         
Familiar                




Total      
           
 Antes Depois Antes Depois Antes Depois Antes Depois 
Tartarugas   0.182 0.1820   0.182 0.1820 
Pinirampus pirinampu  0.002 0.0001 0.002 0.0003 0.024 0.001 0.028 0.001 
Mylossoma duriventre 0.007 0.001 0.004 0.001 0.057 0.023 0.068 0.025 
Prochilodus nigricans 0.007 0.001 0.003 0.001 0.042 0.024 0.053 0.025 
Brycon amazonicus  0.013 0.001 0.001 0.0003 0.043 0.016 0.057 0.017 
Brachyplatystoma rousseauxii 0.007 0.001 0.0002 0.00004 0.015 0.006 0.022 0.007 
Brachyplatystoma filamentosum 0.004 0.001 0.0001 0.00003 0.009 0.006 0.013 0.007 
Semaprochilodus insignis  0.003 0.0003 0.0003 0.00004 0.020 0.032 0.023 0.032 
Pseudoplatystoma punctifer 0.002 0.0002 0.001 0.0001 0.006 0.008 0.009 0.009 
Cichla pleiozona 0.007 0.0002 0.001 0.0001 0.009 0.011 0.017 0.011 
Schizodon fasciatus 0.002 0.0001 0.001 0.0001 0.005 0.003 0.007 0.003 
Brachyplatystoma platynemum 0.001 0.0004 0.0001 0.0001 0.009 0.001 0.010 0.002 
Potamorhina latior 0.001 0.0002 0.0002 0.0001 0.017 0.007 0.018 0.007 
Zungaro zungaro 0.002 0.0003 0.0001 0.00002 0.009 0.003 0.011 0.003 
Hoplosternum littorale 0.001 0.000005 0.0003 0.00002 0.013 0.004 0.014 0.004 
Astronotus crassipinnis 0.001 0.00004 0.0001 0.00001 0.004 0.002 0.005 0.002 
Phractocephalus hemioliopterus 0.003 0.001 0.0001 0.0002 0.007 0.005 0.010 0.006 
Pterygoplichthys spp.      0.002 0.003 0.002 0.003 
Triportheus auritus  0.0003 0.00003 0.0001 0.00001 0.013 0.004 0.013 0.004 
Colossoma macropomum 0.0004 0.0001 0.0002 0.0001 0.003 0.009 0.004 0.009 
Arapaima gigas 0.002 0.0002 0.0001 0.0001 0.005 0.001 0.006 0.002 
Calophysus macropterus 0.000004 0.000002 0.00002 0.00001 0.012 0.002 0.012 0.002 
Brachyplatystoma vaillantii  0.001 0.0001 0.0004 0.0002 0.007 0.0002 0.008 0.001 
Hypophthalmus marginatus 0.0002 0.00001 0.00003 0.000004 0.001 0.001 0.001 0.001 
Pygocentrus nattereri 0.0001  0.0001 0.000003 0.003 0.003 0.003 0.003 
Brycon melanopterus  0.0002 0.000004 0.00003 0.00001 0.001 0.001 0.002 0.001 
Piaractus brachypomus 0.001 0.0001 0.0004 0.0001 0.003 0.002 0.005 0.002 
Hoplias malabaricus 0.001 0.001 0.0003 0.0002 0.003 0.002 0.005 0.002 
Plagioscion squamosissimus 0.0004 0.00002 0.0001 0.00001 0.003 0.002 0.004 0.002 
Hypophthalmus sp. 0.0004    0.001  0.0014  
Outros carnívoros 0.0014 0.0003 0.001 0.0002 0.006 0.001 0.008 0.002 
Outros detritívoros 0.0080 0.00003 0.001 0.00001 0.015 0.001 0.024 0.001 
Outros omnívoros 0.0034 0.001 0.002 0.0001 0.01 0.002 0.01 0.002 
Outros piscívoros 0.0058 0.0003 0.001 0.0001 0.01 0.005 0.02 0.005 
Outros planctófagos      0.0004  0.0004 
Outros herbívoros  0.0001  0.0003 0.0001 0.0003 0.0001 0.001 
Captura Total 0.088 0.010 0.201 0.186 0.384 0.189   
 
 
Os resultados mostraram valores de EE estimados menores que 1, variando 
consideravelmente entre os grupos, de 0 a 0,9 para o período anterior as barragens e de 0 a 0,8 pós 
barragem. Ainda, os resultados do procedimento Prebal, mostram que há coerência dos valores de 
PB, QB desde que estas taxas são menores em níveis tróficos mais altos (Apêndice 7). 
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Os grupos funcionais das teias tróficas (Fig. 15) representados por números (Tab. 10) são 
mostrados em círculos com tamanhos relativos variando de acordo com as biomassas. As fotos 
representam as dez espécies-chaves para os períodos antes e depois da implantação das usinas 

































Figura 15. Diagrama de fluxo da rede trófica do rio Madeira para os períodos antes (A) e depois (B) da implantação 
das usinas hidrelétricas. Os números representam cada compartimento, o tamanho dos círculos varia de acordo com 





Os atributos do ecossistema (Tabela 12) demonstraram que o rio Madeira é um sistema 
resiliente nos dois períodos, especialmente em função dos altos valores de ciclagem (Finn). 
Também pode-se notar uma mudança grande de valores em alguns atributos como Consumo Total, 
que aumentou três vezes, TPP/RT foi reduzida em quatro vezes, aumento de Overhead (energia 
de reserva) e redução de Eficiência de Transferência, entre outras mudanças menores. 
 
Tabela 12. Atributos da maturidade do ecossistema para os modelos tróficos calculados para os períodos antes e depois 
da implantação das usinas hidrelétricas do rio Madeira. 
  Valores   
Parâmetros Antes Depois Unidades 
Consumo total 362.71 1153.21 t/km2/ano 
Exports total 0.67 0.38 t/km2/ano 
Fluxos respiratórios 235.02 733.22 t/km2/ano 
Fluxos para detritos 3951.05 3143.65 t/km2/ano 
Transferência total do sistema 4549.46 5030.46 t/km2/ano 
Produção 2111.87 1862.04 t/km2/ano 
Eficiência bruta (captura/net p.p.) 0.00 0.0002  
Produção primária líquida total 2056.72 1672.70 t/km2/ano 
Produção primária total/Respiração total 8.75 2.28  
Produção líquida do sistema 1821.70 939.48 t/km2/ano 
Produção primária total/Biomassa total 0.21 0.17  
Biomassa total/Produção total 2.20 1.97 /ano 
Biomassa total (excluindo detritos) 9996.31 9889.35 t/km2 
Biomassa total de peixes 8.93 4.51 t/km2  
Captura total 0.67 0.38 t/km2/ano 
Índice de Conectância 0.11 0.11  
Índice de omnivoria 0.17 0.19  
Índice de ciclagem Finn (%) 39.83 32.73  
Overhead (%) 59.16 69.07  
Ascendência (%) 40.84 30.93  
Índice L 0.01 0.01  
P sust 0.93 0.89  
Nível trófico médio da captura 2.35 2.43  
Eficiência de transferência (%) 7.80 4.83  







Matriz trófica de impactos (MTI) 
As Matrizes de Impactos Tróficos para os modelos são mostradas nas Figuras 16 e 17. Os 
resultados, para ambos os períodos, destacam a importância dos detritos e níveis tróficos inferiores, 
isto é, mudanças nestes grupos impactariam mais os outros componentes. Entre os grupos de 
peixes, no período pré barragem o grupo “outros carnívoros”, Calophysus macropteus e 
Phractocephalus hemioliopterus mostraram impactos positivos sobre o maior número de grupos 
no sistema (Fig. 16). Para o período pós barragem, a espécie P. hemioliopterus continuou 
impactando positivamente o maior número de grupos, juntamente com as categorias tróficas, 
outros carnívoros, onívoros e piscívoros (Fig. 17). 
Todos os valores das matrizes de impactos tróficos são mostrados nas Tabelas dos 
apêndices 8 e 9, mas podemos destacar que durante o período pré, o agrupamento “outros 
carnívoros” apresentou, no geral, impacto positivo mais forte (MTI=0.791), por outro lado, no 
período pós barramento este impacto foi mais forte para floresta inundada (MTI=0.767). Já o 
impacto negativo mais forte no período pré foi de aves aquáticas (MTI=-0.777), e B. rousseauxii 













































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Figura 17. Matriz de Leontief para o modelo do rio Madeira para o período depois da implantação das usinas 
hidrelétricas. 
As matrizes de impacto contem 3.422 relações cada, sendo 403 diretas (tróficas) e 3.019 
indiretas. Para avaliar o efeito do barramento no rio Madeira, comparou-se o sinal do impacto da 
mesma relação nas duas matrizes. Assim houve 1.233 modificações de sinais, isto é, total de 
interações (diretas ou indiretas) que foram de positivas para negativas ou vice-versa (Figura 18). 





































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































barramento. Vale ressaltar ainda que, 633 interações tanto diretas quanto indiretas, que antes do 
barramento eram positivas, passaram a ser negativas (Tabela 13). 
 
Tabela 13. Número e frequência relativa das relações diretas e indiretas após a implementação das usinas hidrelétricas 







Mantém sinal positivo 192 633 825 
Mantém sinal negativo 23 1341 1364 
Total 
215                   
(53.3%) 
1974                
(65.0%) 
2189 
Mudança de positivo para negativo 74 559 633 
Mudança de negativo para positivo 114 486 600 
Total 
188                  
(46.7%) 





Figura 18. Relações diretas e indiretas da matriz de impacto após a implementação da usina hidrelétrica do rio Madeira. 
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O ranking do índice de espécie-chave (Tabela 14) mostrou que B. rousseauxii manteve-se 
como componente chave do sistema mesmo após a construção da barragem, já que no período pré 
era 2o lugar e depois passou a ser 1o lugar. Também se destacaram no pré, aves aquáticas, Cladocera 
e B. vailantii e, no pós, A. gigas, outros piscívoros e C. pleiozona, isto é, parece que a importância 
dos peixes é destacada no modelo pós. 
 
Tabela 14. Espécies chave do ecossistema para os modelos tróficos do rio Madeira nos períodos antes e depois da 
implementação das usinas hidrelétricas. 
Espécies Antes Depois 
Aves aquáticas 1º 34º 
Brachyplatystoma rousseauxii 2º 1º 
Cladocera 3º 5º 
Brachyplatystoma vaillantii 4º 46º 
Zungaro zungaro 5º 45º 
Ariranha 6º 15º 
Botos 7º 6º 
Copepoda 8º 22º 
Pinirampus pirinampu 9º 28º 
Calophysus macropterus 10º 43º 
Cichla pleiozona 27º 4º 
Arapaima gigas 46º 2º 
Outros piscívoros 19º 3º 
Triportheus spp. 24º 7º 
Plagioscion squamosissimus 44º 8º 
Semaprochilodus insignis 36º 9º 
Outros carnívoros 22º 10º 
 
O Lindeman Spine (Figura 19) mostra que a relação detritivoria/herbivoria era dois no 
modelo pré, e passou para quatro no modelo pós, mostrando que o barramento fez com que a cadeia 





Figura 19. Lindeman Spine do modelo trófico do rio Madeira para os períodos antes (a) e depois (b) da implementação 
das usinas hidrelétricas. 
Simulações 
Forcing Function (FF) 
 
A Forcing Function foi aplicada no modelo pré que relativizou os valores de nível 
hidrológico do rio Madeira entre janeiro de 2005 e outubro de 2011, quando a barragem foi 
fechada. Após esse período os valores da FF foram drasticamente reduzidos (Figura 20), que 
correspondeu a formação do reservatório da hidrelétrica. A FF foi aplicada na maioria dos grupos 
funcionais, exceto para fitoplâncton, floresta inundada, perifíton, jacaré, aves aquáticas e outros 
carnívoros. 
 
Figura 20. Nível hidrológico (janeiro de 2005 a outubro de 2011) e modificações simuladas das barragens (novembro 


































Simulando o modelo pré os valores de biomassa resultantes foram comparados aos valores 
do modelo pós (Tabela 15; veja detalhes nos Apêndices 10 e 11). Dentre os 54 grupos funcionais 
avaliados, apenas 13 tiveram ajustes ruins, e para os demais a média da razão entre as biomassas 
foi de 4,13 (±6,26; Tabela 15). 
 
Tabela 15. Biomassa (t/km2) dos grupos funcionais dos modelos pré barragem após a aplicação da forcing function 
(Biomassasimulada) em comparação com a biomassa do modelo pós barragem (2012 e 2013), após a implementação 
das usinas hidrelétricas do rio Madeira. Em negrito estão os grupos que não se ajustaram. 
 
  Grupos 
Biomassa 
Simulada 
Biomassa             
(Modelo pós 
barragem) 
Biomassa (Modelo pós 
barragem)/ Biomassa 
Simulada  
1 Fitoplâncton 1.69 1.89 1.12 
2 Floresta inundada 9858.92 9800.00 0.99 
3 Macrófitas 48.431 71.75 1.48 
4 Perifíton 3.26 2.00 0.61 
5 Invertebrado terrestre 1.33 2.40 1.81 
6 Invertebrado aquático 0.23 2.40 10.33 
7 Cladocera  0.001 0.47 730.07 
8 Copepoda 0.004 0.25 69.88 
9 Rotífera 0.01 0.23 35.21 
10 Protozoários 0.004 0.20 48.29 
11 Jacarés 0.00002 0.0001 2.30 
12 Botos 0.14 0.15 1.01 
13 Tartarugas 2.42 3.05 1.26 
14 Aves aquáticas 0.02 0.03 1.67 
15 Lontra 0.0001 0.0004 3.72 
16 Ariranha 0.001 0.001 0.58 
17 Pinirampus pirinampu  0.003 0.003 0.81 
18 Mylossoma duriventre 0.17 0.04 0.26 
19 Prochilodus nigricans 0.20 0.10 0.52 
20 Brycon amazonicus  0.03 0.08 2.80 
21 Brachyplatystoma rousseauxii 0.02 0.0075 0.44 
22 Brachyplatystoma filamentosum 0.001 0.008 5.50 
23 Semaprochilodus insignis  0.06 0.04 0.74 
24 Pseudoplatystoma punctifer 0.005 0.03 5.18 
25 Cichla pleiozona 0.07 0.05 0.77 
26 Schizodon fasciatus 0.13 0.02 0.12 
27 Brachyplatystoma platynemum 0.0001 0.002 15.74 
28 Potamorhina latior 0.0003 0.06 176.04 
29 Zungaro zungaro 0.0001 0.003 34.70 
30 Hoplosternum littorale 0.0005 0.01 12.75 
31 Astronotus crassipinnis 0.002 0.004 2.38 
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32 Phractocephalus hemioliopterus 0.004 0.01 3.25 
33 Pterygoplichthys spp.  0.0004 0.004 11.25 
34 Triportheus auritus  0.10 0.73 6.97 
35 Colossoma macropomum 0.003 0.02 7.62 
36 Arapaima gigas 0.01 0.004 0.61 
37 Calophysus macropterus 0.08 0.004 0.05 
38 Brachyplatystoma vaillantii  0.0003 0.0006 1.92 
39 Hypophthalmus marginatus 0.0005 0.02 47.65 
40 Pygocentrus nattereri 0.001 0.01 4.16 
41 Brycon melanopterus  0.17 0.002 0.01 
42 Piaractus brachypomus 0.004 0.05 11.99 
43 Hoplias malabaricus 0.03 0.14 4.41 
44 Plagioscion squamosissimus 0.0001 0.09 717.73 
45 Triportheus sp. 0.19 0.03 0.17 
46 Hypophthalmus sp. 0.001 0.0004 0.37 
47 Pimelodus sp. 0.05 0.04 0.87 
48 Outros carnívoros 1.62 1.30 0.80 
49 Outros detritívoros 0.75 0.50 0.67 
50 Outros insetívoros 0.06 0.14 2.25 
51 Outros omnívoros 1.58 0.52 0.33 
52 Outros piscívoros 1.21 0.05 0.04 
53 Outros planctófagos 0.15 0.40 2.63 
54 Outros herbívoros 0.04 0.001 0.03 
 
Simulações do Esforço Pesqueiro e Desmatamento  
Ainda para comparar os modelos, foram simulados o aumento do esforço pesqueiro sobre 
as principais espécies e analisados os reflexos disto sobre os vertebrados não-peixes (Figura 21). 
Também o desmatamento foi simulado (Figura 22). 
Os resultados para o aumento no esforço da pesca de bagres demonstraram queda nos 
valores de biomassa relativa para o período pós barragem, principalmente para B. filamentosum, 
B. rousseauxii e Z. zungaru. Já o aumento da pesca das outras espécies apresentou redução de 
biomassa para P. latior e T. auritus no período pré barragem e para S. insignis e A. gigas no período 
pós. Com o aumento do esforço pesqueiro, o grupo de vertebrados não-peixes, como lontras e 
ariranhas, apresentaram menores valores de biomassa tanto para o período pré quanto para o pós. 
Para os peixes agrupados em categorias tróficas, a pesca impactou os planctófagos no período pré, 
no entanto para o período pós usina, esses grupos mantiveram suas biomassas, exceto os 
herbívoros que apresentaram leve aumento. 
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  Com a redução da biomassa florestal da planície de inundação, os bagres não foram muito 
impactados, somente B. platynemum apresentou biomassa reduzida no período pré. Entretanto, 
para os peixes de escama (characiformes) a simulação do desmatamento impactou e reduziu a 
biomassa especialmente do M. duriventre e T. auritus, nos períodos antes e após usina. Os grupos 
tróficos de peixes, no período pré apresentou aumento na biomassa relativa dos detritívoros e 
redução dos piscívoros e planctófagos, já no período pós, a biomassa desses grupos foram mantidas 
(Figura 22). Em geral, as reduções das biomassas relativas parecem mais fortes após o barramento, 




































Figura 21. Variações na proporção de biomassa relativa dos grupos funcionais no modelo do rio Madeira com o 






















































































































































































Figura 22. Variações na proporção de biomassa relativa dos grupos funcionais no modelo do rio Madeira com o 































































































































































































Este estudo é o primeiro a utilizar modelos quantitativos e ecossistêmicos para análise da 
produção e economia pesqueira e de modelos tróficos no maior tributário do rio Amazonas 
impactado por barranges hidrelétricas. A análise de fatores dinâmicos (DFA) na série temporal da 
pesca no rio Madeira permitiu desenvolver modelos que avaliem quais variáveis hidrológicas 
foram mais importantes para explicar a captura das principais espécies e fornecer uma linha de 
base para entender como a captura provavelmente mudará no sistema represado. Outro modelo 
também aplicado a série temporal das pescarias e ao conjunto de dados econômicos, detectou, 
através das quebras estruturais, mudanças ao longo de 25 anos nos valores médios dos dados 
históricos, o que permitiu avaliar os efeitos ocasionados pela construção das usinas hidrelétricas 
no rio Madeira. A modelagem ecossistêmica desenvolvida com o auxílio do software Ecopath 
permitiu avaliar de forma ampla e quantitativa as mudanças estruturais da rede trófica e o 
funcionamento do ecossistema nos períodos antes e depois da implementação das usinas 
hidrelétricas.  
Os dados do esforço de pesca são escassos em muitas regiões, incluindo a do rio Madeira, 
e os dados de captura de peixe são frequentemente os únicos (Carruthers et al., 2014), 
especialmente para pescarias em pequena escala. A descontinuidade e/ou a falta de coleta de dados 
sobre produção e esforço de pesca em toda a Amazônia dificulta a avaliação da pesca e ameaça a 
gestão e conservação dos peixes (Ruffino, 2014). Contudo, as análises apresentadas nessa tese 
sustentam a ideia de que o monitoramento pesqueiro de longo prazo é fundamental para 
entendimento das mudanças ocorridas na pesca frente a diferentes impactos a despeito da limitação 
de alguns dados pesqueiros. Além de servirem de base para a compreensão das mudanças na pesca 
resultantes da construção recente das barragens de Santo Antônio e Jirau na bacia do rio Madeira.  
6.1. Relação da captura pesqueira com o nível hidrológico (DFA) 
 
Entre as dez espécies comercialmente mais importantes analisadas aqui, a captura mensal 
média variou de acordo com uma ordem de grandeza entre as espécies (0,84 t/mês para tucunaré 
até 9,03t/mês para curimatã). Algumas espécies foram caracterizadas por um claro ciclo anual de 
produção (por exemplo, curimatã, pacu, jaraqui e sardinha), enquanto outras foram mais 
consistentes ao longo do ano (por exemplo, dourada/filhote) ou apresentaram padrões de captura 
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esporádicos (por exemplo, jatuarana, branquinha, surubim, piau e tucunaré). Os dados gerais de 
captura também reforçam a importância das espécies migratórias de média e longa distância, como 
curimatã, dourada/filhote e pacu para a produção total de pescarias no rio Madeira. Essas três 
espécies migradoras representaram 57% da captura total, enfatizando a importância de 
compreender os fatores que conectam a reprodução e a dispersão trófica com variações no ciclo 
da água. 
Modelo I – Interpretando Tendências Comuns 
A análise dos coeficientes de correlação canônica (ρm,n) entre as tendências comuns e as 
capturas de peixe no Modelo I revelou padrões de variância compartilhada entre as espécies com 
base na estratégia do ciclo de vida. As espécies com padrões de migração semelhantes podem se 
agrupar de acordo com seus ρm,n. Por exemplo, três espécies da ordem dos characiformes 
(curimatã, pacu e sardinha) e uma da ordem dos siluriformes (surubim), que realizam migração de 
média distância, apresentaram correlações moderadas a altas (positivas) com a tendência 1. Essas 
espécies possuem forte adaptação aos regimes anuais de precipitação e fluxo, com estações de 
secas e cheias provocando migrações tróficas e reprodutivas, pois muitas espécies utilizam áreas 
inundadas para o depósito e dispersão de ovos e larvas (Ruffino e Isaac, 1995). Durante o período 
máximo de inundação, esses peixes ficam amplamente dispersos em habitats inundados e as 
capturas diminuem (Barthem e Fabré, 2004; Halls e Welcomme, 2004). À medida que as águas 
diminuem, os peixes adultos retornam ao canal do rio e tornam-se vulneráveis a captura (Ribeiro 
e Petrere Jr. 1990, Barthem e Goulding, 1997). Os pescadores aumentam o esforço de pesca para 
aproveitar a vulnerabilidade dessas espécies, concentradas em ambientes menores durante a 
estação seca (Mérona e Gascuel, 1993). Este padrão temporal foi bem caracterizado pelos picos 
da estação seca na tendência 1, ajudando a explicar a estrutura de correlação da tendência para 
essas espécies. 
Para a tendência 2, apenas a dourada (ordem Siluriformes), espécie migradora de longa 
distância apresentou alta correlação. A dourada é capaz de migrar aproximadamente 4000 km da 
foz do estuário da Amazônia para as nascentes dos rios andinos no Equador, Peru, Colômbia e 
Bolívia para desovar (García Vásquez et al., 2009; Cella-Ribeiro et al., 2015; Duponchelle et al., 
2016). A tendência 2 apresentou variação anual, com picos durante a enchente, que pode ser 
explicado pela migração de espécies como dourada durante a enchente, quando estão restritas ao 
canal do rio e, portanto, vulneráveis à pesca (García Vásquez et al., 2009). Conforme mencionado 
acima, a tendência 2 também apresentou variação de baixa frequência com três períodos distintos 
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correspondentes a oscilação entre períodos "baixos" e "altos": 1990-1994 (abaixo da média); 1994-
2000 (acima da média); e 2000-2007 (abaixo da média). Não está claro o que está gerando essa 
longa variação na escala temporal; as correlações entre a tendência 2 e os índices climáticos 
padrões (por exemplo, Oscilação Multi-Decenal Atlântica [AMO], Oscilação Decenal do Pacífico 
[PDO], anomalias da Temperatura da superfície do mar [SST] e várias oscilações dos índices El 
Niño-do Sul [ENSO]) foram todos insignificantes. No entanto, o pulso de inundação na Amazônia 
é influenciado pela precipitação na bacia de drenagem associada ao descongelamento andino, e as 
variações espaciais e temporais são intensificadas pelos efeitos do ENSO que causam secas e 
inundações acentuadas (Pielke e Landsea, 1999). Variações temporais de longa escala também 
podem refletir as interações bióticas que modificam a estrutura das comunidades de peixes locais. 
Por exemplo, em períodos de águas baixas há maior predação, ocasionando possível efeito no 
recrutamento de pescarias em anos subsequentes (Sousa e Freitas, 2008; Vieira et al., 2008). 
A Tendência 3 representou em grande parte os picos da captura de peixes em anos de 
elevadas inundações em 1993 e 1997. Houve correlações significativas entre a tendência 3 e alguns 
índices climáticos (ENSO e PDO), porém essa tendência foi melhor explicada pelo número de dias 
inundados. A duração e a intensidade das flutuações hidrológicas podem facilitar ou prejudicar o 
sucesso de recrutamento de diferentes espécies (Bittencourt e Amadio, 2007). Ambientes com 
períodos mais longos de inundações intensas fornecem proteção e reduzem a vulnerabilidade das 
larvas de peixes à predação natural, favorecendo assim o recrutamento de indivíduos para o meio 
ambiente (Vieira et al., 2008). Jatuarana, uma espécie migradora de média distância da ordem dos 
characiformes, apresentou a maior correlação com a tendência 3 (ρ3,5 = 0,56), seguida de 
branquinha e jaraqui. A inspeção visual da Fig. 2 revela picos distintos nas capturas para essas 
espécies em 1993 e 1997 (exceto a branquinha em 1997, quando faltam dados). Jatuarana não 
apresentou correlação moderada apenas com a tendência 2, com ρ2,5 = 0,48, mas o modelo para 
esta espécie apresenta maior correlação com todas as tendências (ou seja, ρm,n máximo), indicando 
que o Modelo I desta espécie dependia de variações compartilhadas entre as quatro tendências. 
Finalmente, a tendência 4 apresentou correlação moderada (negativa) com branquinha e baixa 
correlação (positiva) com piau. Dada a forma da tendência 4, isso pode ser interpretado como uma 
tendência oscilante, mas geralmente decrescente na captura de branquinha (ρ4,7 = -0,53) e uma 
tendência gradualmente crescente na captura de piau (ρ4,9 = 0,40) desde 1993. Isto é suportado 
pelos dados de captura de peixes, que mostram uma tendência negativa na captura de branquinha 
(p <0,001) e uma tendência positiva na captura de piau (p <0,001) de 1993 a 2008. Embora o (s) 
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mecanismo (s) para esses padrões permaneçam desconhecidos, a tendência 4 foi útil para 
identificar essas tendências gerais, que não eram evidentes na inspeção visual dos dados brutos. 
 
Modelos II e III – Interpretando variáveis explicativas 
O desenvolvimento do modelo II nos permitiu identificar o conjunto de variáveis 
explicativas que descrevem melhor a variação da captura entre as dez espécies. Estes resultados 
são importantes porque utilizam dados hidrológicos relativamente simples e amplamente 
observados para prever a captura de peixe no sistema natural (ou seja, não represado). Essa 
abordagem produziu um "melhor" modelo II com quatro variáveis hidrológicas (suficientemente 
independentes) e uma tendência comum. Também aplicamos essas variáveis para desenvolver 
modelos multilineares sem tendências (Modelo IIIa/b). Os modelos II e IIIa/b revelaram padrões 
similares na magnitude relativa (e sinal) das correlações (k,n) entre capturas observadas e cada 
variável. Como todas as variáveis explicativas e de resposta foram normalizadas antes da análise, 
a magnitude relativa desses valores de k,n pode ser interpretada como pesos, com valores maiores 
com mais importância no modelo resultante. Os valores de k,n dos modelos II e IIIa foram 
semelhantes. k,n ajustado indicam que, em geral, NHmáx foi o direcionador mais forte da variação 
geral da captura de peixes observada (média |k,n| = 0,41), enquanto Diasinundados, Va-1 e incremento 
apresentaram metade da importância (Média |k,n|= 0,20, 0,20 e 0,16, respectivamente). 
Criticamente, essa ordenação de importância não é consistente entre as espécies. Por exemplo, os 
dias inundados forneceram a explicação mais forte para a variação na captura de jatuarana ((3,5 = 
0,59), enquanto a NHmáx foi insignificante para esta espécie. Da mesma forma, o incremento foi o 
melhor preditor para tucunaré (4,10 = -0,37) e foi essa única variável explicativa significativa. 
O forte ciclo sazonal do NHmáx serviu para substituir (em parte) a variação temporal 
anteriormente fornecida pela tendência 1 no Modelo I e mencionamos a mesma conexão dos 
mecanismos em geral para explicar essas correlações (ou seja, migrações tróficas e reprodutivas 
desencadeadas por regimes do fluxo), o qual foram significantes para sete das dez espécies. Os 
fortes valores negativos de k,n para curimatã, pacu, sardinha e surubim são explicados pela CCA. 
Em suma, quando os níveis de água são altos, a captura para estas espécies é baixa e vice-versa. 
Esta relação mostra-se como uma correlação negativa sem atrasos ou uma correlação positiva se 
atrasada em seis meses devido ao ciclo alto-baixo de água da região, que apresenta a auto 
correlação negativa mais forte em atrasos de seis meses. Assim, as fortes correlações com atrasos 
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correspondem ao negativo de k,n encontrado entre NHmáx e captura de curimatã, pacu, sardinha, 
surubim e piau. 
Os valores de k,n para Va-1 e Diasinundados foram todos positivos (exceto para piau), de 
magnitude moderada, e significativos para as mesmas quatro espécies. O sinal dessa relação é 
compatível com o conceito de que os anos de alto fluxo, particularmente aqueles com estágios de 
inundação acima de um nível crítico para conexão da planície inundável, estão associados ao 
aumento da produtividade (Junk et al., 1989; Castello et al., 2015). As diferenças no tempo exato 
do ciclo de inundação de ano para ano reduziram a correlação entre Va-1 e outras variáveis de fluxo 
de água para sua utilização no Modelo II (isto é, a adição não aumentou VIF> 5); no entanto, exibiu 
um padrão cíclico semelhante. Assim como no Modelo II, Va-1 foi associado a espécies com picos 
de captura que estão fora do período com NHmáx. Nesse sentido, Va-1 (em parte) tomou o lugar da 
tendência 2 no Modelo I. As fortes semelhanças entre a variável Diasinundados e a tendência 3 do 
Modelo I sustentam ainda mais a ideia de retirar a variável desconhecida para explicar essa 
variação. A Tendência 3 do Modelo I refletia os picos de Diasinundados em 1993 e 1997, embora 
tenha perdido o evento de menor inundação em 2001. Semelhante aos valores de ρ3,n do Modelo 
I, os valores de 3,n para o Modelo II foram mais altos para jatuarana, e a forte dependência desta 
variável é refletida no modelo ajustado a esses dados. 
Os valores de k,n para incremento foram significativos para cinco espécies, mas com menor 
magnitude e com sinal variável. Não houve relação óbvia entre essa variável explicativa e a 
tendência 4 do Modelo I, tanto na variação temporal quanto na magnitude/sinal das associações. 
O intervalo de tempo entre a reprodução e a eventual captura (e a variação atrasada entre as 
espécies) provavelmente tornam esta variável explicativa menos efetiva na previsão da captura de 
peixes. Através das variáveis, a interpretação das interações entre as variáveis explicativas e as 
capturas de peixes observadas nos permite tirar conclusões preliminares sobre o papel do fluxo na 
estruturação da dinâmica da pesca e fornecer orientação para a futura operação de barragens 
(discutido abaixo). O modelo mais reduzido (Modelo IIIb) alcançou a parcimônia do modelo 
global (isto é, AIC mínimo), deixando o incremento e Va-1 como variáveis explicativas. Como 
resultado, o Modelo IIIb reduziu a capacidade preditiva, particularmente para as espécies para as 
quais o incremento foi um preditor significativo (dourada, jaraqui, sardinha e tucunaré). 
Os desafios na seleção do "melhor" conjunto de variáveis explicativas incluem a aptidão 
em equilibrar o modelo versus o número de parâmetros (ou seja, a parcimônia do modelo), evitar 
a multicolinearidade e interpretar os resultados do modelo em relação ao conhecimento biológico 
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e ecológico específico das espécies. Embora o AIC seja amplamente utilizado para superar o 
primeiro desafio, em sistemas com várias variáveis colineares, a seleção do melhor conjunto de 
variáveis explicativas (enquanto mantém o VIF abaixo do limite selecionado) torna-se mais 
arbitrário. Por exemplo, nosso melhor modelo II usou quatro variáveis explicativas (NHmáx, 
Diasinundados, Va-1 e incremento) e uma tendência comum, com um valor AIC de 4054. Dois modelos 
com aptidão semelhante, um usando apenas três variáveis explicativas (NHmáx, Diasinundados e 
incremento) e um usando cinco variáveis explicativas (NHmáx, Diasinundados, Diasinundados,a-1, Va-1 e 
incremento) tiveram valores AIC de 4062 e 4061, respectivamente. A abordagem relativa de 
verossimilhança indicou probabilidades baixas (<2%) de que esses modelos eram "melhores", mas 
o modelo de três variáveis é convincente por dois motivos: 1) era mais parcimonioso; e 2) teve um 
VIF menor (1,03), uma vez que o nível de água e o fluxo retardado estão inerentemente 
correlacionados, dado o ciclo hidrológico anual cíclico do rio (embora não seja o suficiente para 
exceder o limiar VIF<5). Considerando a capacidade preditiva, a complexidade reduzida, o modelo 
de três variáveis apresentou menor valor de ajuste (R2 = 0,36), mas o efeito foi pequeno (ou seja, 
o Modelo II R2 = 0,38), sugerindo que a penalidade do parâmetro AIC pode não ser forte o 
suficiente para evitar a sobreposição em relação aos pequenos aumentos na aptidão do modelo. 
Finalmente, a falta de dados de esforço neste estudo provavelmente contribuiu para os ajustes ruins 
para algumas espécies (Inomata e Freitas, 2015; Cooke et al., 2016; Lorenzen et al., 2016). 
Associar a produção de peixe e variáveis hidrológicas foi um dos principais objetivos desta 
pesquisa, outro achado importante deste estudo é que a variação hidrológica, por si só (ou seja, 
Modelo IIIa), só foi capaz de explicar entre 9% e 37% da variância observada nos dados de captura. 
Conforme observado acima, a inclusão do esforço de pesca poderia melhorar essa previsão, no 
entanto, a definição de relações eco hidrológicas com a finalidade de definir regimes de fluxo 
ecologicamente aceitáveis se mostrou difícil e ambígua em muitas regiões devido à complexidade 
dos sistemas naturais e a literatura disponível altamente específica ao local e espécies (Black et al., 
2005; Yang et al., 2008). Dado esse desafio, muitos autores concluíram que a melhor maneira de 
manter ou restaurar a biodiversidade de um rio regulado é aproximar à variação natural do fluxo 
(Sparks, 1995; Richter et al., 1996; Poff et al., 1997; Olden e Poff, 2003), considerando o fluxo 
hidrológico o principal controle dos processos abióticos e bióticos de rios (Orth, 1987; Jowett 
1997; Mathews e Richter, 2007).  
Dessa forma, a abordagem utilizada e os resultados dos modelos gerados permitiram 
confirmar a hipótese de que as variações naturais do nível hidrológico controlam o ciclo de vida 
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das espécies importantes para comercialização e afetam consequentemente a captura da pesca 
artesanal do rio Madeira, e que alterações ocasionadas por impactos das hidrelétricas ameaçam os 
estoques pesqueiros amazônicos.   
6.2. Análise temporal da captura pesqueira e valor do pescado desembarcado 
 
Nos últimos anos, os recursos pesqueiros e consequentemente as pescarias nos 
ecossistemas aquáticos da Amazônia têm sido ameaçadas por grandes projetos estruturantes, tais 
como a construção de represas e barragens (Lees et al., 2016; Winemiller et al., 2016), que alteram 
a sazonalidade do rio e estabelecem condições lênticas diferentes dos habitats originais (Pelicice 
et al., 2013). 
Muitos artigos têm discutido o potencial que as represas possuem de interromper a 
conectividade hidrológica (Petry et al, 2003; Castello e Macedo, 2015; Isaac et al., 2016), de mudar 
os habitats de pesca, a dinâmica da reprodução de peixes e o comportamento migratório das 
espécies (Vazzoler, 1996; Agostinho et al., 2004; Isaac et al., 2015). Como estudos a nível mundial 
com série temporal longa são raros, ainda mais em pesquisas sobre pesca artesanal (Vallejos et al., 
2013), a avaliação temporal sobre o efeito da construção de represas em rios Amazônicos sob as 
capturas e retornos econômicos das pescarias dificilmente é analisada devido a escassez do 
conjunto de dados de série temporal que fornecem os registros necessários para os períodos antes 
e depois do represamento do rio. 
Nessa tese, foi detalhado os dados de desembarques diários (séries temporais de 25 anos) 
e preços de comercialização do pescado (séries temporais de 19 anos) para investigar mudanças 
nas capturas médias e retorno econômico das pescarias do rio Madeira em relação aos eventos 
registrados durante o período estudado. A análise de quebra estrutural utilizada foi inovadora e 
mostrou-se bastante útil para segregar e diagnosticar séries temporais principalmente com 
evidências de possíveis distúrbios nas quebras estruturais (Gröger et al., 2011). A aplicação dessa 
abordagem é promissora e, até agora, utilizada em pescarias apenas para procurar variações no 
recrutamento de peixes (por exemplo, Gröger et al., 2011) e para entender as mudanças nos dados 
de séries temporais de nove anos em quantidade e preço de bacalhau e polaca no mercado do Japão 
(Wakamatsu e Miyata, 2015). 
Os resultados do conjunto de dados avaliado para o rio Madeira indicaram que os 
desembarques e os preços foram correlacionados e divergiram principalmente após 2009. Assim, 
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um novo valor geral de captura menor em 58% foi estabelecido no final de 2008, enquanto os 
preços aumentaram significativamente em 2010 (49,3%). Para as espécies migratórias de longa 
distância (grandes bagres Amazônicos), as capturas caíram 63,8% em relação a 2009, enquanto os 
preços médios aumentaram significativamente em relação ao ano de 2010. As capturas da dourada 
(Brachyplatystoma rousseauxii), que representou 72% de todas as capturas, diminuíram 74,4% em 
2009 e seu preço aumentou 43,5% no ano seguinte. As espécies residentes tiveram uma captura 
uniforme, mas os preços também aumentaram em 64% em 2010. As espécies migratórias de média 
distância apresentaram três mudanças, mas apenas no preço, e o último aumento do preço ocorreu 
em 2010. Além disso, as capturas mudaram para a metade das seis espécies de peixes com maior 
frequência na captura, mas o preço aumentou para todas as espécies em 2010 ou em 2011. 
Apesar de outras mudanças no preço terem sido registradas após a mudança nas capturas 
(como a braquinha e curimatã) ou independentemente das capturas inalteradas, como o pacu, 
jaraqui, outros bagres e, especialmente o surubim, que apresentou aumento de 175,2% no preço, 
surgiu um padrão claro: as capturas diminuíram significativamente a partir de 2009 e os preços 
aumentaram de 2010 em diante. Confirmando esse padrão, apesar da diminuição da captura total 
ocorrida no final de 2008 até o início de 2011, o valor médio do desembarque aumentou em 2009. 
O valor desembarcado também aumentou para as espécies residentes (de setembro/2009 a 
setembro/2012) e para espécies de migração de longa distância (principalmente em 2010).  
As mudanças no preço do quilo do peixe podem ser justificadas por catástrofes naturais, 
que causam o esgotamento de estoque de peixes (como terremotos e desastres de Fukushima) ou 
por restrição de Lei, que pode limitar o abastecimento de peixe no mercado (Wakamatsu e Miyata, 
2015). Para as pescarias dos rios tropicais, onde muitas espécies de alto valor migram centenas de 
quilômetros em resposta a pulsos de inundação sazonais, os efeitos de represamentos podem ser 
devastadores (Pelicice e Agostinho, 2009; McAllister et al., 2001; Winemiller et al., 2016). 
O potencial prejuízo do represamento dos rios Amazônicos inclui perda ou alteração do 
habitat, mudanças na qualidade e temperatura da água, desconexão de populações, substituição de 
espécies, maior mortalidade de peixes, aumento da abundância de peixes piscívoros, redução da 
diversidade, perda de processos ecológicos importantes e de serviços ecossistêmicos, como a pesca 
(Pelicice e Agostinho, 2009; Gubiani et al., 2010; Torrente-Villara et al., 2011; Winemiller et al., 
2016). No que diz respeito às pescarias da Amazônia, as barragens impactam negativamente os 
estoques de peixes comerciais que relacionam seus ciclos de vida à dinâmica do pulso natural das 
inundações (Górski et al., 2012). As alterações hidrológicas ocasionadas pela construção de 
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barragens (Castello e Macedo 2015) refletem no tempo, duração e extensão do pulso de inundação 
(Junk et al., 1989; Richter et al. 1996; Van Looy et al. 2014) que são fatores determinantes para 
viabilidade de habitat para a alimentação, crescimento e refúgio para muitas espécies de peixes 
(Barber et al., 2002; Górski et al., 2012; Lima et al., 2016). Os ciclos de inundação foram 
relacionados com os padrões de desembarques de peixes (Arnade et al., 2005; Gates, 2000) e a 
continuidade temporal do nível do rio Amazonas foi predita como a variável chave que controla a 
continuidade do rendimento das pescarias e provavelmente a estabilidade da produção dentro do 
sistema aquático (Vallejos et al. 2013). Portanto, uma mudança no padrão de inundação do rio 
provavelmente mudará as tendências de captura e retorno econômico da pesca. 
Adicionalmente, as análises realizadas para o rio Madeira mostraram que o período de 
diminuição das capturas e o aumento de preços observados nas pescarias coincidiram com o evento 
de construção das duas barragens no canal principal do rio: as barragens de Santo Antônio e Jirau, 
em construção desde 2008 (Fearnside 2013; 2015). Ao interromper o processo ecológico altamente 
dependente no ecossistema Amazônico, ambas as barragens mudaram rapidamente as capturas e 
o abastecimento de peixe para o mercado, refletindo imediatamente no preço por quilo de espécies 
de peixes exploradas. 
De fato, em termos econômicos, o fornecimento excessivo de forma consistente pode levar 
a uma diminuição drástica na receita devido à queda de preços, enquanto a diminuição do 
suprimento (como o peixe) desencadeia o aumento do preço. Quando o bem é inelástico, as 
mudanças de preço não afetam o consumo das pessoas. Na Amazônia, o peixe é um alimento 
essencial, representando uma das maiores taxas de consumo do mundo (169 kg pessoa-1 ano-1; 
(Isaac et al. 2015), com valor ainda maior para a região do rio Madeira, estimado em média per 
capita 440g.dia-1 (Doria et al., 2016). Esse consumo resulta em uma demanda inelástica de peixe, 
o que significa que os hábitos de compra dos consumidores não mudam em resposta ao aumento 
ou queda de preços. Assim, diminuir o abastecimento de peixe na Amazônia, sempre aumentará o 
preço do peixe, mas é improvável que o consumo de peixe diminua. A persistência da baixa oferta 
de peixes amazônicos pode potencialmente produzir preços ainda maiores. E um fator importante 
é que, claramente, a perda parcial ou total de florestas inundadas, pulso de inundação e serviços 
de ecossistemas, como a pesca, ameaçam a segurança alimentar na Amazônia. Apesar de grande 
parte da gestão contemporânea das pescarias de água doce abordar o pescador e não o peixe 
(Winfield, 2016), ambos são facilmente desconsiderados pelos planejadores e empreendedores dos 
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grandes projetos de energia hidrelétrica nos rios Amazônicos, que, historicamente não conseguem 
avaliar os verdadeiros benefícios e custos (Winemmiller et al., 2016). 
O aumento do deslocamento dos principais usos dos rios Amazônicos como a pesca deve 
ser avaliado em relação à geração de energia hidrelétrica. Deve-se levar em conta os custos 
econômicos associados às modificações dos fluxos do rio a jusante e os benefícios econômicos 
associados à manutenção da integridade das bacias hidrográficas a montante (Emerton, 2005). Se 
a atual tendência de decisão em relação à exploração hidrelétrica na Amazônia persistir, as 
comunidades rurais não terão benefícios do fornecimento de energia e da criação de emprego que 
excedam os custos das pescarias, agriculturas e propriedades perdidas (Winemiller et al., 2016). 
O declínio claro nas capturas de algumas espécies (como a dourada e curimatã) contrasta 
com o aumento das capturas de sardinha e tucunaré. No entanto, não existe um padrão nesta 
mudança, uma vez que ambas as espécies apresentaram mudanças em diferentes anos (1995 e 
2006), sugerindo flutuações naturais na população, mudança de habitats locais ou esforço de pesca. 
Uma deficiência no conjunto de dados usado aqui é a falta de dados do esforço de pesca para 
confirmar que as mudanças nas capturas não foram determinadas por mudanças no esforço que 
refletiram na abundância de peixes. Teoricamente, a microeconomia, o esforço de pesca e o clima 
poderiam sinergicamente mediar mudanças nas capturas que afetam os desembarques comerciais 
(Stergiou et al., 1997). 
No entanto, o Brasil experimentou uma estabilidade econômica do início de 2000 até 
meados de 2014, excluindo a chance de razões microeconômicas se relacionarem com as 
mudanças nos desembarques (e preços). A observação diária e a conexão com os pescadores 
garantem que o número de pescadores e o tempo que passaram na pesca permaneceram quase 
inalterados pelo menos até 2014. No entanto, no final de 2014, o Brasil entrou em uma crise 
econômica e, ao mesmo tempo, o rio Madeira estava profundamente afetado pela maior inundação 
dos últimos 100 anos. Muitos pescadores tiveram que sair temporariamente de suas casas e 
comunidades ribeirinhas inteiras foram destruídas. Além disso, aqueles que não foram afetados 
pela inundação em seu bairro ou comunidade, tiveram acesso restrito aos locais de pesca. Como 
resultado, os menores desembarques foram registrados para esse ano. Então, as capturas mais 
baixas observadas em 2014 (76,83 t) provavelmente resultaram da interação entre redução das 
capturas, em funcão do impacto das usinas hidrelétricas, e pela retirada dos pescadores da pesca 
devido às inundações extremas. Neste ponto, pode-se afirmar que as enchentes naturais também 
causaram as mudanças identificadas nas quebras estruturais das capturas e nos preços médios. No 
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entanto, a amplitude muito maior das diferenças nas capturas foi registrada em 2009, durante a 
construção da usina e, para os preços, as diferenças significativas foram identificadas a partir de 
2010, portanto, logo após a implementação da construção das usinas. Ainda, as mudanças foram 
persistentes e mostraram um padrão, ajustando-se à mudança típica do regime hidrológico induzida 
por transições mais ou menos proeminentes (Gröger et al., 2011). O barramento do rio Madeira 
parece ser um evento extremo que conduz as mudanças observadas nos desembarques e no preço 
total dos peixes. 
6.3. Modelagem ecossistêmica (EwE) 
 
Os modelos Ecopath foram desenvolvidos com base nos dados obtidos de forma 
padronizada para o rio Madeira, e as informações para o grupo de peixes foram provenientes de 
um único projeto de pesquisa. Isso facilitou as comparações entre os diferentes períodos, evitando 
problemas nas unidades fundamentais, escalas e agregação de compartimentos (Abarca-Arenas e 
Ulanowicz, 2002; Winemiller, 2007). A biomassa, uma das estimativas mais difíceis de se obter e 
o principal e mais sensível parâmetro de entrada no Ecopath, foi calculada, para a maioria dos 
grupos, a partir de dados amostrados na região de estudo, assim como os valores de PB e QB, 
tornando os resultados dos modelos mais robustos e confiáveis. 
Este trabalho sistematizou resultados inéditos das relações tróficas do rio Madeira 
comparando dois momentos distintos: antes e depois da construção das usinas hidrelétricas (Figura 
23). Notou-se expressiva redução no modelo pós barragem nas produções do sistema (totais e 
líquida), captura pesqueira e reciclagem de nutrientes. Houve também troca de espécies-chave que 
antes eram principalmente de compartimentos não-peixes e passaram a ser apenas de peixes, com 
a permanência da dourada (B. rousseuaxii) como uma das principais espécie-chave em ambos os 
períodos (Fig. 15). Nossas simulações também mostraram que a situação pré barramento parece 
suportar mais o aumento do esforço pesqueiro e o desmatamento, visto que nas simulações do 





























Figura 23. Síntese dos principais resultados do modelo gerado para o sistema do rio Madeira nos períodos pré (2010 
e 2011) e pós (2012 e 2013) usinas hidrelétricas. NT= Nível trófico; PPR= Produção primária requerida; PPT/RT= 
Razão entre a produção primária total e respiração total; ET= Eficiência de transferência. 
  
O procedimento prebal que testa a coerência eco-fisiológica de modelos Ecopath (Link, 
2010) mostrou que ambos os modelos mantem uma coerência com as taxas PB e QB, que foram 
menores para organismos de níveis tróficos mais altos. 
O nível trófico (NT) médio do grupo de peixes do rio Madeira foi 2.72, variando entre 2 e 
3.88. Em outros modelos EwE na Amazônia foram observados valores semelhantes, como na calha 
e ambientes de lagos do rio Amazonas (Angelini et al., 2006; Petrere e Angelini, 2009) e também 
no rio Tapajós (Capitani, 2017). Em localidades onde as capturas são focadas nos grandes bagres, 
como os pertencentes ao gênero Brachyplatystoma, o valor médio do NT foi maior, como na região 
Colombiana do rio Amazonas, estimado em 3.3 (Córdoba, 2014).  
No período pré barramento, a maior parte da biomassa esteve concentrada nas espécies 
com NT mais baixo (< 2,9), diferente do período pós, quando 89% da biomassa agrupou espécies 
com NT < que 3,67. Dentre as espécies com maior NT e contribuição de biomassa no período pós, 
destacaram-se a traíra (H. malabaricus), a pescada (P. squamosissimus) e a curimatã (P. 
nigricans). Essas espécies, em outros sistemas represados no Brasil, possuem historicamente 
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potencial em se estabelecerem durante a formação dos reservatórios (Cecilio et al., 1997). A 
composição e estrutura alimentar são avaliações indispensáveis de um ecossistema, principalmente 
em ambientes sob pressões antropogênicas, pois essas características são primordiais para o seu 
desenvolvimento e funcionamento sustentável (Kong et al., 2016). 
Alterações no sistema também geram modificações na biomassa total, que, para o rio 
Madeira, foi inferior no período pós barramento e o valor médio entre os períodos foi de 6.72 
t/km2. A contribuição do grupo de peixes foi baixa, com redução ainda de 50% no período pós 
barramento. Entre os ambientes amazônicos, esse valor foi superior ao rio Xingu, estimado em 2.7 
t/km2 (Camargo et al., 2015) e inferior aos rios Amazonas e Tapajós (Angelini et al 2006; Petrere 
e Angelini, 2009; Córdoba, 2014; Capitani, 2017).  
Dentre os 38 compartimentos de peixes, 24 apresentaram queda nos valores de biomassa 
no período pós barramento. As mais afetadas foram M. duriventre e o agrupamento de “Outros 
piscívoros”, além disso, todos os bagres também apresentaram redução na biomassa. Esse padrão 
diferenciou de outros locais com reservatórios formados pela implantação de usinas hidrelétricas, 
onde ocorreu aumento da disponibilidade de presas, e consequente aumento na abundância de 
espécies piscívoras (Luz-Agostinho et al., 2006; Gubiani et al., 2010; Pereira et al., 2016). 
Entretanto, Santos (1999) reportou redução na riqueza de espécies e CPUE nas áreas a jusante das 
hidrelétricas de Tucuruí e Samuel, onde espécies migradoras praticamente desapareceram abaixo 
da primeira usina.  
Grande número das espécies de peixes amazônicos é migrador, deslocando-se por centenas 
de quilômetros pela calha dos rios, especialmente para fins reprodutivos (Barthem e Goulding, 
1997). A redução da biomassa e da captura total de peixes, principalmente os migradores de longa 
distância, podem ser reflexo de um dos impactos mais negativos na construção de usinas 
hidrelétricas, que é o bloqueio das rotas migratórias (Fearnside, 2013). No rio Madeira, esses 
efeitos são essencialmente nocivos visto que este sistema desempenha funções importantes na vida 
das comunidades ictiícas (Santos, 2008) e é uma fonte valiosa de renda e subsistência para muitos 
ribeirinhos. Além dos impactos físicos e ecológicos, a mudança no ecossistema causada 
principalmente pela construção de usinas hidrelétricas, possuem efeitos sociais significativos 
(Ferreira et al., 2014; Winemiller et al., 2016). O barramento do curso natural do rio atinge 
diretamente o rendimento pesqueiro (Acreman et al., 2014), afetando a segurança financeira e 
alimentar de inúmeras populações que dependem dos recursos naturais (Castelo et al., 2015). 
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Tanto peixes piscívoros quanto os predadores de topo da cadeia, como os grandes bagres, 
são importantes na estabilização de redes alimentares, provocando impactos nos sistemas 
ecológicos (Lima, 1998) e influenciando as interações interespecíficas (Novak e Wootton, 2008; 
Pereira et al., 2016). Isto foi refletido nas simulações realizadas, pois no modelo pós barramento 
(com menor biomassa de predadores) a queda de quase todos os grupos foi mais acentuada do que 
no modelo pré, mostrando a importância dos predadores na estabilidade do sistema e também que 
nossos modelos estão mimetizando o observado em outras regiões com outras abordagens 
científicas.   
Os atributos ecossistêmicos são indicadores importantes para demonstrar o grau de 
maturidade e resiliência de um sistema (Odum, 1969), e aqui foram verificados entre os períodos 
antes e depois do barramento do rio Madeira. A produção primária total e respiração total 
(PPT/RT), indicando sistemas maduros com valores próximos a 1, foram semelhantes ao médio 
Amazonas (Córdoba, 2014) e superiores aos da Amazônia Central (Angelini et al., 2006; Petrere 
e Angelini, 2009). A proporção de ascendência, que indica o crescimento e desenvolvimento do 
sistema (Ulanowicz e Norden, 1990) foi menor no período pós barramento, sugerindo que o 
momento pode ter causado determinada instabilidade no ecossistema (Chea et al., 2016), que, no 
entanto, demonstrou, de acordo com os valores de overhead (Xu et al., 2001), ser maduro e 
resistente diante de impactos ambientais. 
Os altos valores do índice de ciclagem Finn estimados para o rio Madeira indicam sinal de 
estresse no ambiente, mas também reforçam a ideia de que esses ambientes são resilientes e podem 
se recuperar rápido (Christensen et al., 2005). O índice de ciclagem que representa a proporção 
dos fluxos reciclados no sistema é relacionado com a capacidade de recuperação e fortemente 
ligado com a maturidade, a resiliência e a estabilidade dos ecossistemas (Finn, 1976). 
Adicionalmente, o índice de onivoria do rio Madeira foi mais elevado para o período pós 
barramento e essa tendência de aumento pode estar relacionada a plasticidade alimentar das 
espécies, principalmente sob efeito de perturbações ambientais, como implementação de 
hidrelétricas, que alteram fortemente a disponibilidade de recursos alimentares (Junk et al., 1989; 
Agostinho et al., 2008). Comparativamente, esse índice foi ligeiramente superior aos rios 
Amazonas e Tapajós (Córdoba, 2014; Capitani, 2017).   
A matriz de impacto trófico (MIT) descreve como os grupos funcionais podem afetar uns 
aos outros, incluindo os impactos diretos e indiretos (Christensen e Walters, 2004). Assim, o 
aumento da biomassa de um componente pode afetar, positiva ou negativamente, outros 
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componentes no curto prazo. Este “impacto” é direto quando está relacionado ao aumento na 
predação e indireto quando uma espécie influencia outra mesmo sem conexão trófica (Mavuti et 
al., 1996; Gamito e Erzini, 2005). Após a construção das usinas hidrelétricas 56% destes impactos 
tiveram sinal trocado, isto é, as relações foram completamente invertidas com a construção da 
barragem. A diminuição de ambientes disponíveis para alimentação pode ter elevado o índice de 
predação, refletindo assim nos impactos negativos gerados no sistema após a construção da 
barragem.  
É importante destacar que as análises de conteúdo estomacal dos peixes foram realizadas 
antes e depois do barramento, portanto, a matriz de composição da dieta é oriunda de dados 
observados em ambos os períodos. Apesar disso, o nível trófico dos compartimentos não variou 
muito, diferente da biomassa, que variou bastante, o que resultou nas mudanças significativas da 
Matriz de Impacto, refletindo por sua vez, a diminuição de ambientes disponíveis para alimentação 
que pode ter elevado o índice de predação, aumentando assim os impactos negativos gerados no 
sistema após a construção do barramento. As grandes barragens alteram os pulsos naturais de 
inundação e limitam o acesso dos peixes as planícies de inundação que são áreas essenciais para o 
crescimento e alimentação (Winemiller et al., 2016). Além de modificarem as características 
limnológicas, os reservatórios alteram a estrutura e composição das espécies em uma comunidade 
(Agostinho et al., 2008; 2016), que podem refletir fortemente nas interações tróficas existentes no 
período anterior as barragens.  
As análises do sistema do rio Madeira demonstraram a importância dos detritos e níveis 
tróficos inferiores para a teia trófica, sugerindo um controle misto, com tendência “bottom-up” da 
rede alimentar (Manickchand-Heileman et al., 2004) e confirmando o grau de maturidade, quando 
a detritivoria é maior que a herbivoria (Odum, 1969). A contribuição de detritos no sistema além 
de beneficiar as espécies detritívoras e onívoras, beneficia, indiretamente seus predadores. 
Entretanto, aves aquáticas, B. rousseauxii e outros grupos de peixes impactaram negativamente 
outras espécies através da predação, sugerindo também certo controle “top-down” na rede 
alimentar neste sistema. 
A dourada (B. rousseauxii) que foi a principal espécie-chave do rio Madeira no período pré 
e pós, impactou fortemente alguns grupos funcionais, entretanto com a redução de sua biomassa, 
a predação diminuiu e isso pode ter gerado um impacto favorável para alguns grupos de peixes, 
como os Characiformes, que são as suas principais presas. O aumento da mortalidade por pesca 
88 
 
dos bagres também gerou um impacto trófico positivo na biomassa de algumas espécies de peixes 
na região de fronteira Brasil-Colômbia do rio Amazonas (Córdoba, 2014). 
 Os resultados apresentados nas simulações do aumento do esforço pesqueiro e taxa de 
desmatamento demonstraram, em geral que, antes da construção das usinas hidrelétricas as 
alterações na biomassa dos grupos funcionais foram proporcionalmente menores quando 
comparadas ao período pós barramento, indicando a vulnerabilidade das espécies ao impacto das 
hidrelétricas. Contudo, o aumento do esforço pesqueiro apresentou maior impacto na redução de 
biomassa dos grupos funcionais da rede trófica do rio Madeira, quando comparado a taxa de 
desmatamento. É importante ressaltar que essa diferença pode estar relacionada a conservadora 
taxa de desmatamento estabelecida para o modelo, visto que o nosso foco foi a extensão da área 
estudada e o desmatamento da mata ciliar que causa maior efeito para as espécies de peixes. 
O impacto negativo do aumento da pressão da pesca foi maior nos bagres predadores, 
especialmente no período pós barramento, quando a biomassa dos Siluriformes apresentou redução 
drástica. Isso se deve ao fato de que essas espécies realizam migrações ascendentes de longa 
distância na calha do rio e com o barramento e a rota interrompida, os peixes ficam concentrados 
próximo a barragem (Agostinho et al., 1992), impedidos de completar seu ciclo reprodutivo e 
vulneráveis a pesca predatória, esses fatores afetam drasticamente os estoques pesqueiros (Junk e 
Mello, 1990). Além disso, a disponibilidade desse recurso pode diminuir drasticamente acima das 
barragens, como já foi relatado a montante de Tucuruí na bacia de Tocantins (Petrere e Ribeiro, 
1994). 
Ao avaliar as espécies de Characiformes (peixes de escama), no período pré barramento, a 
pressão pesqueira reduziu principalmente as espécies de P. latior e T. auritus. Essas espécies, 
assim como a maioria dos Characiformes, se tornam vulneráveis a pesca ao realizar migrações, 
através de movimentos laterais entre os rios e áreas alagadas para fins reprodutivos e tróficos (Junk 
e Mello, 1990). No período pós, a biomassa dessas espécies se estabiliza e a redução nesse período 
foi em A. gigas, C. pleiozona e S. insignis. As duas primeiras são espécies residentes e ocupam 
preferencialmente ambientes lênticos. Semelhante ao observado em hidrelétricas já estabelecidas 
no estado do Pará, Curuá-Una e Tucuruí, onde populações de muitas espécies migratórias foram 
fortemente reduzidas ou extintas tanto na área do reservatório quanto a montante, o estabelecimento 
de espécies que se adaptam melhor aos novos ambientes foram evidentes (Vieira, 1982; Ferreira, 1984), 
fazendo com que sejam mais influenciadas nas simulações durante o período pós barramento. 
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Mylossoma duriventre que é uma espécie com relevante importância na pesca comercial e 
de subsistência na região Amazônica (Santos e Santos, 2005; Doria e Lima, 2008), foi uma das 
espécies mais impactadas com o aumento da taxa de desmatamento simulado pelo EwE. Essa 
espécie é migradora e apresenta o hábito alimentar frugívoro, a qual depende da variação sazonal 
do rio para completar seu ciclo de vida e de alimentos alóctones provenientes principalmente das 
matas ciliares, portanto os represamentos e o desmatamento das planícies causam fortes impactos 
negativos (Finer e Jenkins, 2012; Fearnside, 2013).  
Lontras e ariranhas, que também se alimentam preferencialmente de pequenos 
characiformes são sensíveis a alterações ambientais, como o desmatamento e controle artificial 
das variações hidrológicas (Cintra, 2004), e nos cenários do aumento do esforço pesqueiro e da 
taxa de desmatamento, a biomassa dessas espécies foi reduzida.  
O Ecopath com a modelagem Ecosim foi útil nas simulações e avaliações das mudanças 
ambientais e do impacto da pesca, além de uma importante ferramenta para subsidiar estratégias 
de manejo e conservação dos organismos aquáticos (Okey et al., 2004). O uso do Ecopath como 
ferramenta de análise de impacto ambiental oriundos de empreendimentos hidrelétricos, já 
permitiu que alguns autores compreendessem a organização e transferências tróficas em ambientes 
represados ao redor do mundo, como os reservatórios estabelecidos na África, Tailândia e China 
(Villanueva et al., 2006; 2008; Xu et al., 2016; Deng et al., 2015), além de análises das redes 
tróficas em vários reservatórios do Brasil (Angelini e Petrere, 1996; Angelini et al., 2006; Gubiani 
et al., 2011). No entanto, não existem estudos para a região Amazônica que aplicaram a rotina 
Ecopath com Ecosim para avaliar as propriedades do ecossistema, as interações tróficas e os 
impactos causados por usinas hidrelétricas. E ainda, no presente estudo, além das análises da rede 
trófica e seus atributos estabelecidos para o sistema do rio Madeira, nós avançamos com as 
simulações aplicadas no modelo gerado com os dados anteriores a barragem, e que podem ser 
validadas pelo modelo gerado com informações obtidas após o barramento. Identificar e prever os 
impactos, alterando o equilíbrio e o funcionamento do ecossistema foi útil para comparar as 
mudanças geradas através do impacto ambiental (Villanueva et al., 2008). É crescente a utilização 
da abordagem ecossistêmica para avaliar ambientes eutrofizados, os impactos da pesca, além de 
fornecer informações importantes para a gestão, manejo e conservação dos estoques pesqueiros 





7. CONCLUSÕES  
 
O rio Madeira é um ecossistema único e que foi drasticamente impactado por duas grandes 
obras hidrelétricas. Desse modo observamos que a variação hidrológica é primordial na 
estruturação dos padrões de captura pesqueira. Esse rio, além de ser vital para o ciclo de vida das 
espécies, também é importante na manutenção de populações rurais e urbanas dependentes do 
pescado.  
As avaliações da série temporal (25 anos) dos desembarques pesqueiros demonstraram que 
a variação da captura foi influenciada não só por eventos naturais, mas também por efeitos 
significativos da construção das usinas hidrelétricas, ocasionando a redução da produção de 
pescado e consequentemente mudança do preço do quilo das espécies, bem como o valor 
desembarcado. Considerando que o peixe é a principal fonte protéica para as populações 
Amazônicas, a construção de usinas hidrelétricas nessa região condenará não apenas o meio 
ambiente, mas também as pessoas e seus meios de subsistência e saúde.  
 Essas análises foram complementadas através dos modelos ecossistêmicos desenvolvidos 
no rio Madeira que resultou em modificações tróficas do sistema, na alteração das espécies-chave 
e nos impactos mais fortes sob espécies vulneráveis, como o pacu e a dourada. As comparações 
ambientais e as simulações entre os diferentes períodos (antes e após o barramento) permitiram 
avaliar as contribuições ecológicas e as interações tróficas de cada componente no ecossistema, 
que são primordiais na avaliação dos impactos. 
Dessa forma, os resultados permitiram confirmar a hipótese de que as variações naturais 
do nível hidrológico que controlam a produção pesqueira foram alteradas pela construção da 
barragem hidrelétrica, e afetaram consequentemente as relações tróficas contribuindo com a 
redução da quantidade de pescado capturado e modificações do valor desembarcado.   
Estes resultados podem contribuir para orientar políticas públicas no estabelecimento de 
estudos prévios, consistentes e padronizados em futuros empreendimentos hidrelétricos na 
Amazônia, além de orientar a aplicação dessa abordagem que pode prever impactos gerados de 
forma ecossistêmica em ambientes aquáticos.  
No entanto, é importante salientar que muitas evidências especificaram claramente que o 
desenvolvimento de hidrelétricas deve ser restringido nos rios Amazônicos, principalmente para 
manter o regime hidrológico natural do rio e preservar a dinâmica biológica desses ecossistemas. 
As alterações nessa dinâmica impactam o estoque e o rendimento pesqueiro, com consequências 
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diretas no processo de comercialização. Além disso, as alterações ecossistêmicas geraram 
resultados importantes de que a manutenção natural de todo o sistema deva ser preservada visando 
o equilíbrio trófico e conservação de espécies importantes.  
Para mitigar e/ou evitar essas alterações são necessárias análises integrativas para entender 
os fatores de influência hidrológica e impactos ecológicos nos sistemas aquáticos antes da 
implantação da barragem. Estudos pretéritos são primordias para a obtenção de dados contínuos e 
padronizados que podem subsidiar estratégias de conservação e mitigação pós-barragem. Caso 
contrário, esse tipo de análise é impossível e impede que decisões comunitárias e/ou políticas 
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9.1. Modelagem Ecossistêmica – Ecopath (EwE) 
1. Estimativas para as espécies de peixe e grupos definidos para o modelo ecossistêmico do 
rio Madeira 
 
A biomassa para as espécies de peixe foi estimada a partir das capturas experimentais realizadas 
com tarrafas pela equipe de Ecologia e Biologia do LIP/UNIR. Foi calculado a área da tarrafa (6,7 
m2) que foram utilizadas em 13 pontos de amostragem, com 10 lances por ponto, ao longo de 9 
meses no período pré (2010 e 2011) e pós barragem (2012 e 2013). O produto dos valores para o 
cálculo da área correspondeu 7.839 m2. Dessa forma número de indivíduos capturados 
multiplicado pelo peso médio foi dividido pela área total estimada (7.839m2), obtendo assim o 
valor final em gramas/m2 (equivalente t/km2). Vale ressaltar que as biomassas foram ajustadas 
(após PREBAL) para balancear o modelo final. Para as espécies que não foram capturadas pela 




Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B Q/B Fonte: 
Pinirampus pirinampu  EwE EwE 0.65 5.69 PB= Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998 
Mylossoma duriventre 0.99 0.04 4.00 10.03 Córdoba, 2014 (QB modificado para 16.73 após PREBAL) 
Prochilodus nigricans 0.50 0.10 2.31 10.00 PB=Córdoba, 2014; QB=Angelini et al., 2006  (QB modificado para 13.09 após PREBAL) 
Brycon amazonicus  0.06 0.08 1.06 8.85 Córdoba, 2014 
Brachyplatystoma rousseauxii EwE EwE 1.16 5.56 Córdoba, 2014 (QB modificado para 4.56 após PREBAL) 
Brachyplatystoma filamentosum EwE EwE 1.11 3.92 Córdoba, 2014 (QB modificado para 2.92 após PREBAL) 
Semaprochilodus insignis  0.07 EwE 1.29 28.3 PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998  (QB modificado para 10 após PREBAL) 
Pseudoplatystoma punctifer EwE EwE 0.5 5.71 PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998  (QB modificado para 4 após PREBAL) 
Cichla pleiozona 0.09 0.05 0.47 6.26 PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998  (QB modificado para 3 após PREBAL) 
Schizodon fasciatus 0.20 EwE 1.64 34.3 PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998  (QB modificado para 14 após PREBAL) 
Brachyplatystoma platynemum EwE EwE 1.2 7.46 Córdoba, 2014 
Potamorhina latior EwE 0.06 1.55 10.36 Bevilaqua, 2009 
Zungaro zungaro EwE EwE 1.02 4.42 Córdoba, 2014 
Hoplosternum littorale EwE EwE 1.02 9.1 Angelini e Agostinho, 2005 (QB modificado para 7 após PREBAL) 




PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998 (QB e QB modificado para 45 e 2, 
respectivamente após PREBAL) 
Pterygoplichthys spp. EwE EwE 1 10 PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998 
Triportheus auritus  0.38 0.73 1.4 13.35 PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998 
Colossoma macropomum 0.01 0.02 1.4 8.3 Angelini et al., 2006 
Arapaima gigas 0.02 0.004 1.5 3.9 PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998 
Calophysus macropterus 0.28 0.004 2.63 9.41 Córdoba, 2014 
Brachyplatystoma vaillantii  EwE EwE 1.02 7.75 Córdoba, 2014 
Hypophthalmus marginatus EwE 0.02 0.55 2 PB=Cutrim e Batista, 2005; QB=Palomares e Pauly, 1998 
Pygocentrus nattereri 0.01 0.01 2 7.05 
PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998 (QB e QB modificado para 0.99 and 14.2, 
respectivamente após PREBAL) 
Brycon melanopterus  0.23 EwE 1.06 8.85 Córdoba, 2014 
Piaractus brachypomus 0.01 0.05 1.4 8.3 Córdoba, 2014 
Hoplias malabaricus 0.05 0.14 0.97 6.05 Córdoba, 2014 
Plagioscion squamosissimus EwE 0.09 1.02 7.99 Córdoba, 2014 
Triportheus spp. 0.45 EwE 1.76 13.98 Prestes et al., 2010 
Hypophthalmus spp. EwE EwE 1.75 8.87 Córdoba, 2014 
Pimelodus spp. 0.04 EwE 0.9 17.8 PB=Angelini e Agostinho, 2005 (QB modificado para 5 após PREBAL) 
Outros carnívoros 1.50 EwE 1.5 6.2 Angelini et al., 2006 
Outros detritívoros 1.00 EwE 1 8 PB=Pauly, 1980; QB=Palomares e Pauly, 1998 
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Outros insetívoros 0.09 EwE 1.5 8.5 Angelini e Agostinho, 2005 
Outros omnívoros 1.45 EwE 1.9 8.3 Angelini et al., 2006 
Outros piscívoros 1.00 EwE 0.99 8 Angelini et al., 2006 
Outros planctófagos 0.20 EwE 0.55 5.5 Cutrim e Batista, 2005 
Outros herbívoros 0.08 EwE 1.45 7.44 Córdoba, 2014 
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2. Total de estômagos analisados das espécies capturadas no rio Madeira para compor a 





17 Pinirampus pirinampu  15 
18 Mylossoma duriventre 81 
19 Prochilodus nigricans 61 
20 Brycon amazonicus  46 
21 Brachyplatystoma rousseauxii 170 
22 Brachyplatystoma filamentosum 111 
23 Semaprochilodus insignis  17 
24 Pseudoplatystoma punctifer 35 
25 Cichla pleiozona 8 
26 Schizodon fasciatus 16 
27 Brachyplatystoma platynemum 37 
28 Potamorhina latior 497 
29 Zungaro zungaro 3 
32 Phractocephalus hemioliopterus 5 
33 Pterygoplichthys spp. 3 
34 Triportheus auritus  167 
35 Colossoma macropomum 8 
37 Calophysus macropterus 31 
38 Brachyplatystoma vaillantii  390 
39 Hypophthalmus marginatus 8 
40 Pygocentrus nattereri 19 
42 Piaractus brachypomus 29 
43 Hoplias malabaricus 12 
44 Plagioscion squamosissimus 14 
45 Triportheus spp. 55 
47 Pimelodus spp. 5 
48 Outros carnívoros 75 
49 Outros detritívoros 179 
50 Outros insetívoros 18 
51 Outros omnívoros 206 
52 Outros piscívoros 50 
53 Outros planctófagos 93 
54 Outros herbívoros 38 








3. Estimativas para os grupos funcionais não peixes definidos para o modelo ecossistêmico 




Ecology-Brasil (2011 e 2012) avaliou a variabilidade do biovolume absoluto total por grupo 
taxonômico (mm3/l) do fitoplâncton em tributários e no canal principal do rio Madeira. Apesar da 
comunidade de fitoplâncton ter sido diversa, diatomáceas e clorofilas contribuíram mais para o 
biovolume durante todo ciclo hidrológico anual. Para as estimativas de biomassa, o valor em 
milímetros (mm)3/Litro (l) foi convertido em gramas (g)/litro considerando que um mm3 é igual 
um grama, valor foi transformado em g/m3 (dividindo por 1000). Levando em consideração a área 
estimada do rio Madeira de 1,171.27 km2 (posteriormente transformada em m2), a profundidade 
de captura de 2 metros e a quantidade de fitoplâncton em m3, foi possível obter o valor da biomassa 
para esse grupo funcional em gramas/m2. 
 
Parâmetros 
Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B 










Os valores de biomassa, semelhante para os períodos pré e pós barragem, e P/B foram obtidos 
através de referências bibliográficas.  
 
Parâmetros 
Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B 








As informações de biomassa absoluta de macrófitas em diferentes períodos hidrológicos foram 
obtidas nos relatórios da Ecology-Brasil (2011 e 2012). A espécie Eichhornia crassipes foi a que 
apresentou maior contribuição em biomassa e em número de módulos. Foi possível calcular a 
média de macrófitas dentro dos bancos na unidade gramas de Peso Seco (PS)/m2. A partir daí, foi 
levado em consideração que as macrófitas estão distribuídas homogeneamente pelo rio Madeira e 
que estas ocorrem em 2% da superfície da área total avaliada. O valor do peso úmido foi 
considerado três vezes maior que o PS e a biomassa final foi obtida através do produto do peso 
úmido e a área de ocorrência (2%) no rio Madeira.  
 
Parâmetros 
Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B 











Os valores de biomassa e P/B foram obtidos através de referências bibliográficas.  
 
Parâmetros 
Biomassa                   
(Antes) 




2.30 (modificado para 





Angelini et al., 2006 
 
 
Invertebrate terrestre  
 
Os valores de biomassa pré barramento foi estimado pelo EwE e os valores pós barramento, P/B e 
Q/B foram obtidos através de referências bibliográficas.  
 
Parâmetros 
Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B Q/B 
Valor 1.13 2.40 25 180 
Fonte Estimado pelo EwE 
Junk e Robertson 1997; 
Silva-Jr. 1998 
Angelini et al., 2006 
 
Invertebrado aquático  
 
De acordo com os relatórios do monitoramento no rio Madeira (Ecology-Brasil, 2011) foi possível 
obter a informação do número médio de indivíduos por m2, estimado em 323.28. Assim, foi 
utilizado a relação comprimento-massa de Benke et al., 1999, que indicou para chironomidade: 
massa seca (mg) = 0,0018*Comprimento (mm)^2,617 e também a informação de que o 
comprimento médio dos indivíduos dessa família é cerca de 2,2 mm (Vinicius, com. Pessoal). Isso 




Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B Q/B 




Junk e Robertson 1997; 
Silva-Jr. 1998 





Os grupos de Zooplânctons selecionados para compor o modelo foram: Rotíferos, Cladócera, 
Copépoda e Protozoários. Nos relatórios técnicos (Ecology-Brasil, 2011 e 2012) continham os 
valores expressos em µgrPSL-1 e esta unidade, primeiramente foi transformada de litro para m3 
dividindo por 1000 e o peso seco em úmido multiplicando por cinco. Posteriormente, a unidade 
micrograma foi transformada para grama, resultando no valor em gramas por m3. Considerando a 
área de 1.171.270.000 m2 com dois metros de profundidade da área de coleta, obteve-se o volume. 
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Dessa forma, multiplicou-se o volume com o total de gramas/m3 dos indivíduos para obter o valor 
da biomassa total e, finalmente, a biomassa total foi dividida pela área em m2. 
 
Grupos 
Biomassa                   
(Antes) 
Fonte: 
Biomassa                    
(Depois) 
Fonte: P/B Q/B Fonte: 
Cladocera  0.0088 






PB=Angelini et al., 2006; 
QB= PB*(3.5-4.5) 
Copepoda 0.0098 0.25 54.7 230 
Rotífera 0.0084 0.23 54.7 200 




Através do relatório (INPA, 2011) de monitoramento da herpetofauna no rio Madeira as espécies 
mais abundantes foram Caiman crocodilus yacare e Melanosuchus niger. O número médio de 
indivíduos por km no rio Madeira foi 1.11 e foi considerado o peso médio de cada indivíduo de 
16,33 kg (Campos, com. Pessoal), totalizando 3,06 kg de jacaré/km. Foram percorridos 100 km de 
rio com largura média de 1.2 km, dessa forma a área total foi de 120 km2. A biomassa foi obtida 
através da divisão entre o peso médio de jacarés por km e o total de quilômetros percorrido, e 
posteriormente as unidades foram transformadas em gramas e m2. 
 
Parâmetros 
Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B Q/B 




Campos, com. pessoal Angelini et al., 2013 
Pinheiro e Lavorenti, 2000 





Através do relatório INPA (2011) de monitoramento de cetáceos no rio Madeira foi constatado 
que as espécies mais abundantes foram os botos-vermelhos (Inia geoffrensis) e tucuxis (Sotalia 
fluviatilis). Durante o censo foram constatados em média 250 indivíduos, com peso médio de 185 
kg, totalizando 46.250 kg. A área percorrida foi de 226 km com largura do rio de 1.2 km, resultando 
em uma área de 271,2 km2. A biomassa foi obtida através da divisão entre o peso total de botos e 




Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B Q/B 






Coll et al., 2006 
Coll et al., 2006                    











A estimativa para este grupo baseou-se no número de indivíduos de Podocmenis sp. que foram 
capturados em rede de cerco apresentado no relatório de monitoramento de cetáceos do rio Madeira 
(INPA, 2011). Considerando que a rede de cerco possui 100 m de comprimento (perímetro de uma 
circunferência), por isto 15,92 m de raio, a área total foi de 795,8 m2. Através do produto entre 
número de cercos (108) e a área da rede foi obtido a área total em m2 (85,946.4 m2). A rede de 
cerco capturou um total de 156 indivíduos, dessa forma foi possível calcular o número de 
indivíduos por m2 (0,00182 ind./m2). E, finalmente com o peso médio de cada indivíduo (6 kg) foi 
possível calcular a biomassa final. Em consulta com pesquisadores especialistas, decidiu-se 
considerar a biomassa total calculada ao equivalente há um terço da área total, pois outros 
ambientes amostrados também foram amostrados. 
 
Parâmetros 
Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B Q/B 






Coll et al., 2006 
Coll et al., 2006                    





Segundo os resultados do monitoramento de aves aquáticas na fase pré reservatório da UHE Santo 
Antônio Energia (INPA, 2001), as duas espécies dominantes foram Phaetusa simplex (n=1219) e 
Phalacrocorax brasilianus (n=3391). O peso dessas espécies foi estimado através do peso médio 
dos indivíduos que pertencem as famílias dessas espécies, Sternidae e Phalacrocoracidae (Neto et 
al., 2008). O produto entre o total de indivíduos amostrados e o peso médio, 97.5g para P. simplex 
e 1,500g para P. brasilianus foi possível estimar o peso total. Posteriormente, considerando a área 
de 180 km2, obteve-se a biomassa de aves para o sistema. Para o período pós reservatório foi 
considerado o mesmo valor de biomassa estimado no período pré, pois o relatório de 




Biomassa                   
(Antes) 
Biomassa                    
(Depois) 
P/B Q/B 
Valor 0.03 0.03 0.30 47.20 
Fonte INPA, 2011 (Página 98) Angelini et al., 2013 
Angelini et al., 2013               
(modificado para 2 após 
PREBAL) 
 
Lontras e Ariranhas 
 
As informações foram obtidas através dos relatórios de monitoramento (INPA, 2011) de lontras 
(Lontra longicaudis) e ariranhas (Pteronura brasiliensis). Para lontras, na fase anterior as 
hidrelétricas os pesquisadores registraram 11 visualizações de possivelmente 9 indivíduos 
diferentes, e cada indivíduo pesa no máximo 15 kg, totalizando 0,135 toneladas, que dividido pela 
área total percorrida (283,47 km2) foi possível calcular a biomassa final. No período pós 
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barramento foram visualizados em média 0.603 indivíduos (peso médio: 10 kg) em uma área de 
243 km2. Para ariranhas na fase pré barragem, foram registrados 18 indivíduos, e cada indivíduo 
pesa no máximo 30 kg, totalizando 0,54 toneladas, que dividido pela área total percorrida (283,47 
km2) foi possível calcular a biomassa final. No período pós barramento foram visualizados em 
média 0.466 indivíduos (peso médio: 10 kg) em uma área de 216 km2. No entanto, os valores de 
biomassa para o período pós, tanto para lontras quanto para ariranhas foram ajustados para 




Biomassa                   
(Antes) 
Fonte: 
Biomassa                    
(Depois) 
Fonte: P/B Q/B Fonte: 






1.5 3.65 Angelini et al., 2013;                    
(QB modificado para 5 
após PREBAL) 





4. Espécies ou grupos de espécies inseridas em categorias tróficas para os períodos antes (2010 e 
2011) e após (2012 e 2013) a implementação da barragem hidrelétrica. 
 
Categorias trófica Antes Depois 
Outros carnívoros 
Auchenipterus spp. Roeboides spp. 
Chalceus guaporensis Pimelodella spp. 
Sorubim lima Auchenipterus spp. 
Roestes molossus Chalceus guaporensis 
 Sorubim lima 
 Roestes molossus 
 Ageneiosus atronasus 
 Ageneiosus inermis 
 Ageneiosus sp n vittatus 
 Roestes molossus 
 Ageneiosus atronasus 
 Ageneiosus inermis 
 Ageneiosus sp n vittatus 
 Agoniates anchovia 
 Centromochlus heckelii 
 Cetopsis coecutiens 
 Pellona castelnaeana 
 Pellona flavipinnis 
 Sorubim maniradii 
 Osteoglossum bicirrhosum 
 Leiarius marmoratus 
  Pseudoplatystoma spp. 
Outros detritívoros 
Hemiodus spp. Psectrogaster rutiloides 
Curimata spp.  Planiloricaria 
Curimatella spp. Curimatidae 
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Psectrogaster spp. Curimata vittata 
Potamorhina altamazonica Curimatella alburna 
 Hemiodus microlepis 
 Hemiodus unimaculatus 
 Potamorhina altamazonica 
 Psectrogaster amazonica 
 Psectrogaster essequibensis 
 Psectrogaster rutiloides 
 Cyphocharax notatus 
 Hypoptopoma incognitum 
  Semaprochilodus taeniurus 
Outros insetívoros 
Chalceus epakros Opsodoras boulengeri 
Thoracocharax stellatus Tatia aulopygia 
Pristigaster coyona  
Entomerorus berjomini  
Tatia aulopygia  
Trachydoras poroguayensis  
Opsodoras stuebelli   
Outros omnívoros 
Auchenipterichthys sp. Mylossoma spp. 
Astyanax sp. Leporinus spp. 
Brycon melanopterus Auchenipterichthys coracoideus 
Bryconops sp. Auchenipterichthys thoracatus 
 Bryconops alburnoides 
 Bryconops giacopinni 
 Hemidoras stenopeltis 
 Laemolyta proxima 
 Leporinus trifasciatus 
 Leporinus fasciatus 
 Parauchenipterus porosus 
 Parauchenipterus galeatus 
 Pterodoras granulosus 
 Tetragonopterus argenteus 
 Oxydoras níger 
  Astronotus spp. 
Outros piscívoros 
Acestrorhynchus spp. Pellona spp. 
Serrasalmus spp. Cetopsis spp. 
Rhapiodon vulpinus Acestrorhynchus spp. 
Pygocentrus nattereri Serrasalmus spp. 
 Rhapiodon vulpinus 
 Hydrolycus armatus 
 Hydrolycus scomberoides 
 Platynematichthys notatus 
 Pseudoplatystoma spp. 
  Cichla sp. 
Outros planctófagos 
Anodus elongatus Anodus elongatus 
Anodus orinocensis Anodus sp. 
Anodus sp. Anodus orinocensis 
Anchovia surinamensis Anchovia surinamensis 
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Hypophthalmus edentatus  
Hypophthalmus marginatus   
Outros herbívoros 
Brycon sp. Brycon sp. 
 Metynnis guaporensis 
 Metynnis luna 
 Myloplus asteria 
 Mylossoma aureum 








































5. Matriz de dieta para o modelo do rio Madeira equilibrado antes da implementação da barragem 
(2010-2011). Os números das colunas representam os consumidores, que são os mesmos das linhas 














Continuação. 5. Matriz de dieta para o modelo do rio Madeira equilibrado antes da implementação 
da barragem (2010-2011). Os números das colunas representam os consumidores, que são os 










6. Matriz de dieta para o modelo do rio Madeira equilibrado após a implementação da barragem 
(2012-2013). Os números das colunas representam os consumidores, que são os mesmos das linhas 









Continuação. 6. Matriz de dieta para o modelo do rio Madeira equilibrado após a implementação 
da barragem (2012-2013). Os números das colunas representam os consumidores, que são os 
























7. Diagnóstico Balanço pré (PREBAL) para o rio Madeira, relação produção/biomassa (por ano), 
consumo/biomassa (por ano), produção/consumo (por ano) e nível trófico (NT) do mais baixo ao 
















































































































Continuação. 8. Matriz mista de impacto trófico calculada por EwE para o rio Madeira antes da 











9. Matriz mista de impacto trófico calculada por EwE para o rio Madeira após a implementação 







Continuação. 9. Matriz mista de impacto trófico calculada por EwE para o rio Madeira após a 




10. Simulação do aumento do esforço de pesca nos modelos pré (2010 e 2011) e pós (2012 e 2013) 
implementação da barragem no rio Madeira. 
Grupo 
Biomassa relativa  
Pré Pós Pré Pós Pré Pós Pré Pós Pré Pós 
 x1.1 x1.25 x1.5 x1.75 x2 
Fitoplâncton 1.000 1.000 0.999 1.000 0.999 1.000 0.999 1.000 0.998 1.000 
Floresta inundada 1.000 1.000 0.999 1.000 0.998 1.000 0.997 1.000 0.997 1.000 
Mocrófitas 1.000 1.000 1.000 1.000 1.000 1.000 1.000 1.000 1.000 1.001 
Perifíton 0.964 1.001 0.908 1.002 0.825 1.004 0.778 1.005 0.764 1.005 
Invertebrado terrestre 0.982 0.999 0.950 0.998 0.895 0.998 0.860 0.997 0.848 0.996 
Invertebrado aquático 0.993 1.000 0.981 0.999 0.957 0.999 0.938 0.999 0.929 0.999 
Cladocera  1.079 0.999 1.216 0.998 1.332 0.998 1.357 0.997 1.441 0.997 
Copepoda 0.999 1.000 0.996 1.000 0.988 1.001 0.981 1.001 0.978 1.000 
Rotífera 1.000 1.001 1.000 1.002 0.997 1.003 0.994 1.003 0.992 1.004 
Protozoários 1.008 1.001 1.018 1.002 1.020 1.003 1.010 1.003 1.005 1.003 
Jacarés 0.991 0.993 0.987 1.039 0.988 1.119 0.980 1.227 0.973 1.364 
Botos 1.049 1.035 1.150 1.090 1.348 1.114 1.494 1.112 1.564 1.108 
Tartarugas 0.995 1.001 0.986 1.003 0.973 1.005 0.966 1.006 0.962 1.006 
Aves aquáticas 0.943 1.011 0.902 1.027 0.929 1.045 0.981 1.061 1.008 1.073 
Lontra 0.886 0.958 0.753 0.941 0.647 0.913 0.592 1.000 0.559 1.161 
Ariranha 0.953 0.819 0.896 0.643 0.832 0.615 0.784 0.760 0.761 0.999 
Pinirampus pirinampu  0.867 0.773 0.639 0.424 0.280 0.104 0.075 0.021 0.013 0.004 
Mylossoma duriventre 0.998 1.009 0.996 1.021 0.991 1.025 0.986 1.015 0.982 0.995 
Prochilodus nigricans 0.997 1.000 0.994 1.000 0.982 0.994 0.959 0.981 0.937 0.965 
Brycon amazonicus  0.970 0.995 0.920 0.985 0.840 0.953 0.771 0.906 0.713 0.845 
Brachyplatystoma rousseauxii 1.042 0.708 1.115 0.228 1.210 0.011 1.232 0.000 1.209 0.000 
Brachyplatystoma filamentosum 0.851 0.666 0.594 0.186 0.198 0.008 0.030 0.000 0.003 0.000 
Semaprochilodus insignis  0.982 0.939 0.952 0.742 0.905 0.174 0.873 0.011 0.856 0.000 
Pseudoplatystoma punctifer 0.896 0.831 0.725 0.542 0.437 0.190 0.215 0.053 0.090 0.013 
Cichla pleiozona 1.018 0.990 1.045 0.961 1.069 0.842 1.059 0.630 1.027 0.397 
Schizodon fasciatus 0.996 0.980 0.989 0.949 0.979 0.902 0.972 0.865 0.969 0.828 
Brachyplatystoma platynemum 0.994 0.782 0.930 0.326 0.592 0.024 0.125 0.001 0.007 0.000 
Potamorhina latior 0.681 0.999 0.253 0.998 0.016 0.990 0.001 0.979 0.000 0.967 
Zungaro zungaro 0.833 0.664 0.554 0.195 0.154 0.010 0.016 0.000 0.001 0.000 
Hoplosternum littorale 0.788 0.883 0.446 0.615 0.071 0.155 0.004 0.019 0.000 0.002 
Astronotus crassipinnis 0.844 0.728 0.611 0.315 0.285 0.041 0.103 0.004 0.032 0.000 
Phractocephalus hemioliopterus 0.891 0.711 0.705 0.329 0.390 0.062 0.165 0.011 0.055 0.002 
Pterygoplichthys spp.  0.895 0.767 0.712 0.317 0.370 0.023 0.113 0.001 0.020 0.000 
Triportheus auritus  0.907 0.999 0.755 0.997 0.534 0.996 0.403 0.994 0.339 0.993 
Colossoma macropomum 0.978 0.977 0.942 0.936 0.870 0.845 0.784 0.717 0.682 0.541 
Arapaima gigas 0.982 0.912 0.952 0.786 0.892 0.623 0.825 0.511 0.754 0.398 
Calophysus macropterus 1.024 1.047 1.062 1.117 1.099 1.167 1.087 1.195 1.073 1.202 
Brachyplatystoma vaillantii  0.846 0.889 0.567 0.665 0.149 0.279 0.014 0.084 0.001 0.022 
Hypophthalmus marginatus 0.872 1.000 0.673 1.001 0.343 1.002 0.131 1.001 0.043 0.999 
Pygocentrus nattereri 0.989 0.998 0.967 0.988 0.900 0.934 0.790 0.835 0.655 0.677 
Brycon melanopterus  0.994 0.589 0.983 0.120 0.961 0.003 0.945 0.000 0.944 0.000 
Piaractus brachypomus 0.982 1.003 0.952 1.006 0.892 1.010 0.824 1.013 0.752 1.016 
Hoplias malabaricus 0.995 1.000 0.983 0.999 0.948 0.999 0.898 0.997 0.856 0.996 
Plagioscion squamosissimus 0.805 1.035 0.474 1.088 0.082 1.151 0.005 1.207 0.000 1.264 
Triportheus sp. 1.291 1.051 1.813 1.132 2.703 1.164 3.304 1.165 3.539 1.165 
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Hypophthalmus sp. 1.118 1.336 1.292 2.562 1.340 4.060 1.169 4.155 1.079 4.084 
Pimelodus sp. 1.107 1.057 1.276 1.156 1.484 1.361 1.537 1.663 1.542 2.343 
Outros carnívoros 0.999 1.010 0.996 1.025 0.978 1.040 0.953 1.054 0.939 1.066 
Outros detritívoros 1.061 1.008 1.145 1.021 1.243 1.040 1.288 1.062 1.302 1.079 
Outros insetívoros 0.991 1.001 0.970 1.001 0.928 1.003 0.899 1.005 0.890 1.007 
Outros omnívoros 0.994 1.000 0.983 1.001 0.961 1.002 0.941 1.003 0.931 1.004 
Outros piscívoros 0.965 1.024 0.907 1.061 0.836 1.082 0.838 1.092 0.871 1.102 
Outros planctófagos 0.930 1.008 0.821 1.019 0.663 1.023 0.573 1.023 0.543 1.022 
Outros herbívoros 0.994 1.124 0.984 1.301 0.966 1.335 0.955 1.250 0.952 1.112 
 
 
11. Simulação do aumento do desmatamento (taxa de 5%) nos modelos pré (2010 e 2011) e pós 
(2012 e 2013) implementação da barragem hidrelétrica no rio Madeira. 
Grupos 
 Biomassa relativa  
Pré Pós Pré Pós Pré Pós Pré Pós Pré Pós 
 x1.1 x1.25 x1.5 x1.75 x2 
Fitoplâncton 1.000 1.000 1.000 1.000 1.000 0.999 1.000 0.999 1.000 0.999 
Floresta inundada 0.966 0.942 0.917 0.862 0.840 0.743 0.770 0.639 0.706 0.549 
Mocrófitas 1.000 1.000 1.000 0.999 1.000 0.998 1.000 0.997 1.000 0.997 
Perifíton 1.004 1.002 1.009 1.004 1.016 1.009 1.021 1.013 1.025 1.017 
Invertebrado terrestre 1.001 0.991 1.001 0.978 1.000 0.960 0.998 0.944 0.994 0.931 
Invertebrado aquático 0.995 1.002 0.988 1.006 0.976 1.011 0.965 1.016 0.954 1.021 
Cladocera  1.018 1.000 1.042 0.999 1.076 0.999 1.103 0.998 1.123 0.998 
Copepoda 1.001 1.000 1.003 1.000 1.004 1.000 1.006 1.000 1.006 1.000 
Rotífera 1.000 1.000 1.001 1.000 1.002 1.000 1.002 1.000 1.002 1.000 
Protozoários 1.002 1.000 1.005 1.000 1.009 1.000 1.012 1.000 1.015 1.000 
Jacarés 0.978 0.985 0.947 0.965 0.898 0.936 0.854 0.912 0.814 0.892 
Botos 0.976 0.973 0.941 0.935 0.887 0.880 0.837 0.834 0.792 0.795 
Tartarugas 0.992 0.988 0.981 0.970 0.963 0.944 0.946 0.921 0.930 0.901 
Aves aquáticas 0.972 0.989 0.933 0.975 0.872 0.953 0.819 0.936 0.771 0.921 
Lontra 0.960 0.973 0.903 0.937 0.817 0.885 0.740 0.842 0.673 0.807 
Ariranha 0.990 0.983 0.976 0.958 0.953 0.923 0.932 0.892 0.912 0.867 
Pinirampus pirinampu  0.984 0.995 0.963 0.989 0.932 0.980 0.906 0.975 0.884 0.971 
Mylossoma duriventre 0.904 0.938 0.768 0.852 0.562 0.724 0.383 0.615 0.238 0.521 
Prochilodus nigricans 0.991 0.992 0.980 0.980 0.961 0.964 0.943 0.949 0.927 0.937 
Brycon amazonicus  1.000 0.940 1.000 0.858 1.000 0.738 1.000 0.636 1.000 0.548 
Brachyplatystoma rousseauxii 0.991 0.986 0.978 0.968 0.962 0.943 0.949 0.923 0.940 0.907 
Brachyplatystoma filamentosum 0.994 0.986 0.984 0.968 0.969 0.941 0.955 0.919 0.942 0.900 
Semaprochilodus insignis  1.002 1.005 1.005 1.014 1.009 1.028 1.012 1.043 1.014 1.058 
Pseudoplatystoma punctifer 0.995 0.997 0.987 0.994 0.975 0.989 0.963 0.986 0.952 0.984 
Cichla pleiozona 0.999 0.991 0.997 0.979 0.994 0.961 0.991 0.947 0.988 0.935 
Schizodon fasciatus 0.989 0.905 0.974 0.773 0.950 0.582 0.928 0.422 0.908 0.291 
Brachyplatystoma platynemum 0.959 0.981 0.904 0.957 0.826 0.926 0.764 0.903 0.713 0.887 
Potamorhina latior 1.008 0.999 1.019 0.998 1.037 0.996 1.054 0.995 1.069 0.993 
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Zungaro zungaro 0.988 0.979 0.972 0.951 0.947 0.912 0.923 0.879 0.900 0.852 
Hoplosternum littorale 1.003 0.998 1.007 0.996 1.012 0.993 1.016 0.989 1.019 0.987 
Astronotus crassipinnis 0.995 0.995 0.987 0.988 0.975 0.978 0.964 0.970 0.954 0.963 
Phractocephalus hemioliopterus 0.983 0.958 0.959 0.900 0.922 0.815 0.889 0.744 0.860 0.684 
Pterygoplichthys spp.  0.994 1.002 0.986 1.005 0.973 1.010 0.961 1.015 0.950 1.019 
Triportheus auritus  0.968 0.950 0.922 0.881 0.850 0.780 0.782 0.693 0.720 0.619 
Colossoma macropomum 1.000 0.955 1.000 0.892 1.000 0.799 1.000 0.720 1.000 0.652 
Arapaima gigas 1.000 0.994 0.999 0.987 0.998 0.978 0.996 0.971 0.994 0.966 
Calophysus macropterus 0.993 0.982 0.983 0.957 0.966 0.921 0.950 0.890 0.934 0.864 
Brachyplatystoma vaillantii  0.988 0.981 0.972 0.955 0.947 0.919 0.925 0.890 0.905 0.865 
Hypophthalmus marginatus 1.006 1.002 1.016 1.006 1.029 1.011 1.041 1.015 1.051 1.020 
Pygocentrus nattereri 0.968 0.938 0.921 0.854 0.848 0.729 0.781 0.623 0.719 0.532 
Brycon melanopterus  0.995 0.982 0.987 0.956 0.974 0.919 0.962 0.887 0.950 0.859 
Piaractus brachypomus 0.957 0.925 0.896 0.822 0.803 0.669 0.717 0.540 0.640 0.430 
Hoplias malabaricus 0.989 0.987 0.974 0.970 0.948 0.944 0.923 0.923 0.899 0.905 
Plagioscion squamosissimus 0.995 0.975 0.988 0.943 0.976 0.898 0.964 0.860 0.952 0.830 
Triportheus sp. 0.902 0.999 0.774 1.000 0.602 1.003 0.471 1.010 0.371 1.018 
Hypophthalmus sp. 1.022 1.006 1.055 1.014 1.107 1.026 1.155 1.036 1.200 1.045 
Pimelodus sp. 0.958 0.987 0.898 0.970 0.806 0.945 0.723 0.924 0.648 0.907 
Outros carnívoros 0.997 0.979 0.992 0.950 0.983 0.910 0.973 0.876 0.964 0.849 
Outros detritívoros 1.009 1.005 1.021 1.011 1.040 1.021 1.057 1.028 1.072 1.034 
Outros insetívoros 0.998 0.997 0.994 0.994 0.987 0.990 0.977 0.987 0.967 0.987 
Outros omnívoros 0.991 0.991 0.979 0.979 0.958 0.961 0.938 0.946 0.919 0.934 
Outros piscívoros 1.000 0.986 1.001 0.968 1.003 0.944 1.004 0.927 1.006 0.916 
Outros planctófagos 1.007 1.003 1.016 1.007 1.029 1.014 1.040 1.020 1.049 1.026 
















9.2. Análise temporal da captura pesqueira e valor do pescado desembarcado 
 
1. Frequência de observação (%) nas capturas (1990-2014) de espécies (≥ 1%) registradas nos 
desembarques da pesca de pequena escala do rio Madeira. 
Ordem/Família Nome comum  Nome científico 
Nr de observações nos 
desembarques (%) 
Osteoglossiformes    
Arapaimatidae Pirarucu Arapaima gigas 1.76 
Osteoglossidae Aruanã Osteoglossum bicirrhosum 1.05 
Clupeiformes    
Pristigasteridae Apapá Pellona spp. 2.19 
Characiformes       
Anostomidae Piau Leporinus spp. 2.88 
Characidae 
Jatuarana  Brycon amazonicus 4.38 
Matrinxã Brycon melanopterus 1.12 
Sardinha  Triportheus spp. 4.02 
Serrasalmidae 
Pacu  Mylossoma spp. 4.49 
Piranha Serrasalmus spp. 1.91 
Tambaqui Colossoma macropomum 2.36 
Pirapitinga Piaractus brachypomus 2.71 
Curimatidae Branquinha  Potamorhina spp. 4.1 
Erythrinidae Traíra Hoplias malabaricus 2.28 
Prochilodontidae 
Curimatã  Prochilodus nigricans 4.7 
Jaraqui  Semaprochilodus spp. 4.29 
Siluriformes       
Callichthyidae Tamoatá Hoplosternum littorale 1.29 
Doradidae Bacu * 1.07 
Loricariidae Bodó Hypostomus spp. 1.83 
Pimelodidae 
Surubim  Pseudoplatystoma spp. 4.75 
Surubim caparari Pseudoplatystoma tigrinum 1.35 
Jaú Zungaro zungaro 3.18 
Barbachata/barbado Pinirampus pirinampu 2.08 
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Jandiá Leiarius marmoratus 1.22 
Coroatá Platynematichthys notatus 1.38 
Mapará Hypophthalmus spp. 1.85 
Mandi Pimelodus aff. blochii 2.47 
Perciformes    
Cichlidae 
Tucunaré  Cichla sp. 3.37 
Acará * 2.43 
Sciaenidae Pescada Plagioscion squamosissimus 2.66 
N.I Mix de espécies * 3.95 
 
 
2. Quebra estrutural (SB) identificada nas capturas das principais espécies (1990-2014) capturadas 
pela pesca de pequena escala no rio Madeira e quebras estruturais no preço médio ponderado por 
quilo de 1994 a 2013. NQS = Número de quebra estrutural; BIC = Critério de Informação 
Bayesiano; Intervalo de data: período das quebras estruturais identificadas; IC = intervalo de 
confiança; NI = Não identificado; 1 BIC mais baixo, indicando o melhor ajuste. A data em negrito 













0 1487    
1 1443    
2 1432    
3 1416    
4 14141 
1990/Jan - 1995/Ago 
1995/Set - 1999/Dez                  
2000/Jan - 2004/Ago           
2004/Set - 2009/Mar        
2009/Abr - 2014/Dez 
1994/Mar - 1996/Mar                                                                                            
1999/Out - 2000/Jun                                               
2001/Dez - 2005/Jun                                                         
2009/Fev - 2010/Mar   




6.65                      
1.70 
5 1422      
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0 753    
1 568    
2 502    
3 4961 
1994/Jan - 2004/Ago 
2004/Set - 2007/Jan                   
2007/Fev - 2010/Set                             
2010/Out - 2013/Dez          
2004/Jun - 2005/Fev                                             
2006/Set - 2007/Fev                                               
2010/Jan - 2010/Nov    
-                                                                                                                      
2.26                          
2.98
4.27                             
6.13
4 500       









0 1196       
1 1198    
2 11921 
1990/Jan - 1995/Jun                                     
1995/Jul - 2004/Out                      
2004/Nov -  2014/Dez        
1992/Mai - 1995/Set                                            
2004/Jan - 2008/Set    
-                                                                                       
2.04    
4.89                         
2.37
3 1198       




0 279       
1 187    
2 173    
3 1281 
1994/Jan - 2000/Out                                                    
2000/Nov - 2006/Dez                       
2007/Jan - 2008/Set                      
2008/Out - 2013/Dez          
2000/Set - 2001/Abr                                      
2006/Nov - 2007/Jan                                               
2008/Mar - 2008/Out    
-                                                                                                             
1.15   
0.58     
1.37                            
2.29
4 131       











0 1054    
1 10321 
1990/Jan - 1995/Jan                                                       
1995/Fev - 2014/Dez 
1994/Ago - 1997/Out   
-                                                                                                 
4.36                                 
1.9
2 1038       




0 395    
1 328    
2 319    
3 3101 
  1994/Jan - 1999/Mai                                              
1999/Jun - 2006/Dez                      
2007/Jan - 2010/Jul                                        
2010/Ago - 2013/Dez          
NI                           
2006/Out - 2007/Jan                                                 
2009/Mar - 2010/Ago 
-                                                                                                                                     
0.99                                        
0.39
1.10                             
2.01
4 320       









0 1923    
1 1919 1 
 1990/Jan - 2008/Dez                                                          
2009/Jan - 2014/Dez 
2008/Out - 2012/Abr   
-                                                                                  
10.51                            
4.06
2 1922       




0 504    
1 431    
2 418    
3   4051 
1994/Jan - 1999/Fev                                                    
1999/Mar - 2006/Dez                                                                  
2007/Jan – 20 11/Fev                              
2011/Mar - 2013/Dez          
1999/Jan - 2000/Jun                                             
2006/Set - 2007/Jan                                               
2009/Abr - 2011/Mar   
-                                                                                                                  
1.20                                 
0.59                      




4 414       








0 1923       
1 19191 
1990/Jan - 1997/Set                                           
1997/Out - 2014/Dez 
1997/Ago - 2004/Abr  
-                                                                                        
 9.32                                      
3.11
2 1922       




0 575    
1  5621 
1994/Jan - 2011/Fev                                                         
2011/Mar - 2013/Dez                            
2006/Nov - 2011/Abr  
-                                                                                                                                                                      
1.90                                          
3.01
2 564      









0 823       
1  8131 
1990/Jan - 2006/Dez                                               
2007/Jan - 2014/Dez 
2003/Jan - 2007/Abr   
-                                                                                         
1.33                                    
2.91
2 814       




0 430    
1 407    
2 408    
3 4041 
1994/Jan - 1998/Nov                                                       
1998/Dez - 2006/Dez                                                
2007/Jan - 2011/Set                                  
2011/Out - 2013/Dez          
1998/Out - 1999/Fev                                            
2006/Abr - 2007/Fev                                               
2008/Jun - 2011/Out   
-                                                                                                                           
1.95                       
1.01          
1.67                                  
2.78
4 411       
 
3. Quebra estrutural (SB) identificada no preço médio por quilo das espécies que não apresentaram 
quebra estrutural nas capturas da pesca de pequena escala no rio Madeira. NQS = Número de 
quebra estrutural; BIC = Critério de Informação Bayesiano; Intervalo de data: período das quebras 
estruturais identificadas; IC = intervalo de confiança; NI = Não identificado; 1 BIC mais baixo, 
indicando o melhor ajuste. A data em negrito em cada intervalo indica o mês específico que foram 
identificadas quebras estruturais nos valores médios. 
 
 




0 549    
1 464    
2 462    
3 4601 
1994/Jan - 2000/Out  
2000/Nov - 2006/Dez         
2007/Jan - 2009/Set                  
2009/Out - 2013/Dez             
2000/Set - 2001/Mar                                             
2006/Out - 2007/Jan                                                
NI                                       
-                                                                                                                 
1.26                         
0.60                           
1.23                                           
2.71     
4 468       
      
Jaraqui 
0 476    
1 397    




1994/Jan - 1999/Mai   
1999/Jun - 2006/Dez                     
2007/Jan - 2009/Out           
2009/Nov - 2013/Dez 
NI                                               
2006/Out - 2007/Jan                                                 
2008/Set - 2009/Nov 
-                                                                                                                                                                                           
1.35                                                     
0.56         
1.25                                         
2.30     
4 385       
      
Surubim 
0 363       
1 245    
2 2431 
1994/Jan - 2006/Dez    
2007/Jan - 2008/Dez                     
2009/Jan - 2013/Dez               
2006/Nov - 2007/Jan                                            
NI                                      
-                                                                                                                                                                                                                                   
1.22                                                      
2.14                                         
5.89     






4. Quebra estrutural observada no preço médio do quilo de três espécies de bagres (filhote, babão 
e jaú) que não estavam entre as espécies mais frequentes nas capturas entre 1990 e 2014, mas que 















































































5. Quebra estrutural (SB) identificada no preço médio ponderado por quilo (USD) ode três espécies 
que não estiveram em pelo menos 60% dos registros das capturas entre 1990 e 2014, mas que 
apresentaram quebra estrutural no preço médio. NQS = Número de quebra estrutural; BIC = 
Critério de Informação Bayesiano; Intervalo de data: período das quebras estruturais identificadas; 
IC = intervalo de confiança; NI = Não identificado; 1 BIC mais baixo, indicando o melhor ajuste. 
A data em negrito em cada intervalo indica o mês específico que foram identificadas quebras 
estruturais nos valores médios. 
 




0 613    
1 474    
2 424.9    
3 424.31 
1994/Jan - 2004/Ago   
2004/Set - 2007/Mar                    
2007/Abr - 2010/Dez                          
2011/Jan - 2013/Dez           
2004/Jul - 2005/Abr                                             
2006/Mai - 2007/Abr                                              
2010/Set - 2011/Fev   -                                                                                                                  
2.14                          
3.08            
4.21          
6.61          
4 430       
      
Babão 
0 473    
1 424    
2 4171 
1994/Jan - 2006/Dez                      
2007/Jan - 2010/Jul                            
2010/Ago - 2013/Dez          
2006/Set - 2007/Fev                                          
2007/Ago - 2010/Ago 
-                                                                                                                                     
0.93                       
1.74                    
2.82
3 426    
      
Jaú 
0 423       
1 3521 
1994/Jan - 2006/Dez    
2007/Jan - 2013/Dez      
2006/Mai - 2007/Jan  -                                                                                                              
1.08                                                      
2.45 








6. Quebra estrutural (SB) identificada na captura total (1990-2014) das espécies migradoras 
(Longa e média distância) e espécies residentes capturadas pela pesca artesanal de pequena escala 
do rio Madeira, e a média do preço ponderado por quilo NQS = Número de quebra estrutural; BIC 
= Critério de Informação Bayesiano; Intervalo de data: período das quebras estruturais 
identificadas; IC = intervalo de confiança; 1 BIC mais baixo, indicando o melhor ajuste. A data em 
negrito em cada intervalo indica o mês específico que foram identificadas quebras estruturais nos 
valores médios. Espécies migradoras de média distância não apresentaram quebra estrutural na 
captura média. 
 



















0 1745       
1 1720    
2 1715    
3 1705    
4 17041 
1990/Jan - 1995/Aug                           
1995/Sep - 1999/Dec                      
2000/Jan - 2004/Aug          
2004/Sep - 2010/Mar          
2010/Apr - 2014/Dec 
1993/Apr - 1996/Jun                                             
1999/Aug - 2000/Oct                                                
2001/Nov - 2005/Nov                                                         
2010/Jan - 2011/Apr   
-                                                  
7.69                                  
11.64                     
5.09                
8.34                                                        
3.02
5 1723   














0 745    
1 571    
2 501.2    
3 501.9    
4 4991 
1994/Jan - 1997/Jun                                        
1997/Jul - 2001/Jun                     
2001/Jul - 2005/Aug                    
2005/Sep - 2010/Sep                   
2010/Oct - 2013/Dec         
1996/Dec - 1997/Sep                                             
2001/Apr - 2002/Oct           
2004/Dec - 2005/Sep                  
2010/May - 2010/Nov  
-                                                                                                
2.51                                  
1.71                                                   
2.31                                                       
3.35                                                        
5.57
5 509   






















) 0 549       
1 396    
2 361    
3 3161 
1994/Jan - 1999/Jun                                       
1999/Jul - 2006/Dec               
2007/Jan - 2010/May             
2010/Jun - 2013/Dec               
1999/May - 1999/Nov                                             
2006/Nov - 2007/Jan           
2009/May - 2010/Jun   
-                                                         
1.39
0.74   
1.84  
2.75
4 325       














0 1471       
1 14231 
  1990/Jan - 2006/Dec                            
2007/Jan - 2014/Dec 
2004/Dec - 2007/Apr  
-                                                 
1.53                                                            
4.62
2 1430       















0 457    
1 415    
136 
 
2 402    
3 3861 
1994/Jan - 1998/Nov                                       
1998/Dec - 2006/Dec                  
2007/Jan - 2010/Oct                
2010/Nov - 2013/Dec         
1998/Sep - 2000/Jul                                            
2006/Aug - 2007/Mar          
2008/Dec - 2010/Nov 
-                                                                                        
1.97                                     
1.03                     
1.69                       
2.59
4 394       
 
7. Quebra estrutural (SB) identificada no valor desembarcado da captura total (1990-2014) e valor 
desembarcado nas espécies frequentemente capturadas (≥ 60%) pela pesca artesanal de pequena 
escala do rio Madeira de 1994 a 2013 NQS = Número de quebra estrutural; BIC = Critério de 
Informação Bayesiano; Intervalo de data: período das quebras estruturais identificadas; NI = Não 
identificado; IC = intervalo de confiança; 1 BIC mais baixo, indicando o melhor ajuste. A data em 
negrito em cada intervalo indica o mês específico que foram identificadas quebras estruturais nos 




NQS BIC Data (Intervalo) IC (Liminf-Limsup) Média 
Captura total 
0 5757       
1 5734    
2 5730    
3 57291 
1994/Jan - 1997/Out                           
1997/Nov - 2006/Mar                            
2006/Abr - 2009/Jan                          
2009/Fev - 2013/Dez                             
1997/Mai - 1999/Dez                                              
2004/Out - 2006/Abr         
2008/Mai - NI               
-                                                                                                   
79,074                                      
36,318                     
136,686                      
82,965
4 5733       
      
Dourada 
0 4288       
1 4281    
2 4273    
3 42481 
  1994/Jan - 1998/Dez                           
1999/Jan - 2005/Jul                     
2005/Ago - 2008/Dez                       
2009/Jan - 2013/Dez                                  
1998/Set - 1999/Mai                                            
2003/Dez - 2005/Ago                                                
2008/Nov - 2010/Jun  
-                                                                                                 
24,542                                                          
9,182            
26,576           
8,483
4 4259       
      
Tucunaré 
0 2771       
1 2772    
2 27501 
  1994/Jan - 1998/Nov                           
1998/Dez -2006/Dez                    
2007/Jan - 2013/Dez                                           
2004/Dez - 2007/Jan                                             
2008/Nov - 2011/Fev  
-                                                                                                                                                
1,847                              
7,788             
2,075
3 2759       
      
Pacu 
0 4019       
1 40161 
  1994/Jan - 2007/Dez                                            
2008/Jan - 2013/Dez                                           
1999/Out - 2008/Jan       
-                                                                                                                                                                                     
6,278                                                         
15,394






8. Três espécies entre as mais frequentemente capturadas que apresentaram quebras estruturais no 
valor médio de desembarque (captura x preço) registrados na pesca de pequena escala do rio 
Madeira entre 1994 e 2013. (B. rousseauxii - dourada; Cichla spp. - tucunaré e Mylossoma spp - 
pacu). 
 
9. Quebra estrutural (SB) identificada no valor desembarcado (1990-2014) das espécies 
migradoras (Longa e média distância) e espécies residentes capturadas pela pesca artesanal de 
pequena escala do rio Madeira. (NQS = Número de quebra estrutural; BIC = Critério de 
Informação Bayesiano; Intervalo de data: período das quebras estruturais identificadas; IC = 
intervalo de confiança; 1 BIC mais baixo, indicando o melhor ajuste. A data em negrito em cada 
intervalo indica o mês específico que foram identificadas quebras estruturais nos valores médios. 
 
Migração NQS BIC Data (Intervalo) IC (Liminf-Limsup) Média 
Longa distância 
0 4685       
1 4682    
2 4666    
3 46461 
  1994/Jan - 1997/Jun                           
1997/Jul - 2005/Jun               
2005/Jul - 2008/Dez       
2009/Jan - 2013/Dez        
1997/Fev - 1998/Jan                                            
2004/Jan - 2005/Ago           
2008/Out - 2010/Ago  
-                                         
28,827                                                            
11,857            
32,391              
13,629   
4 4656       
      
Média distância 
0 5635       
1 56031 
  1994/Jan - 2007/Dez                             
2008/Jan - 2013/Dez       
2005/Set - 2008/Abr  -                                                   
32,054                                                           
82,407        
2 5607       
      
Residentes 
0 3807       




  1994/Jan - 2007/Mai                           
2007/Jun - 2009/Nov                 
2009/Dez - 2013/Dez           
2005/Jun - 2007/Jun                                             
2009/Set - 2012/Set   -                                   
 2,800                           
10,510            
4,149                       
3 3789       
 
 
